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Forord 
Dette speciale er udarbejdet på Roskilde Universitet (RUC) som et tværfagligt project mellem 
miljøbiologi og kemi. Den kemiske del af projektet blev foretaget på RUC, mens den 
miljøbiologiske del af projektet blev foretaget i Oxford, Storbritanien, på Center for ecology and 
hydrology (CEH).  
Rapporten er foruden den teoretiske indledning opdelt i tre dele: syntese og karakterisering af Cu2O 
nanopartikler. Test af toksicitet af Cu2O nanopartikler på grønalgen Chlamydomonas reinhaardtii. 
Undersøgelse af bioakkumulering i gastropoden Potamopyrgus antipodarum. 
I forbindels med projektet er der rigtig mange mennekser, der har støttet mig rent personligt og 
hjulpet mig i det faglige. De fortjener alle en stor tak for deres hjælp. 
En rigtig stor tak til begge mine vejledere. Henriette Selck, der med et skarpt øje har opdaget alle de 
små fejl og har holdt mig fast på målet. Og til Kjelds Schaumburg for med motiverende ord 
som”når nu sulten plager dig engang i nat, så har du tilladelse til at tage hjem”, at gøre mig til en 
mere motiveret skriver og studerende. Begge har de desuden været der med et klap på skulderen og 
gode råd, både personligt og fagligt. Det har alt i alt været et konstruktivt og inspirerende 
samarbejde. 
Under opholdet i Oxford mødte jeg flere folk, der fortjener en tak for det store arbejde og de mange 
timer, de lagde i at hjælpe mig igennem. Marianna Matzke, Daniel Read og Kerstin Jurkschat og 
Patrick Obert-Rauser, var en enormt stor hjælp fra dag til dag, både i forhold til laboratoriearbejde, 
teoretiske diskussioner og afsluttende resultatbehandling. Hele turen var muliggjort af Claus 
Svendsen, som foruden at gøre turen til en realitet, har hjulpet med gennemlæsning og analyse af 
resultater. 
Vil gerne takke Frida Godske Helfer, Louise Mortensen, Silke Flindt Badino og Tore Steenberg 
Reyhe for deres hjælp med lige at få rapporten til at lyde det bedre! Og derudover en ekstra tak til 
Tore for sparringen i laboratoriet og samarbejdet omkring de kemiske synteser. 
Slutteligt vil jeg gerne takke min familie og mine venner for under hele processen at lade mig vide 
at jeg nok skulle klare den og for at holde mit humør oppe, når England virkede gråt og ensomt. 
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Resume 
Nanopartikler udviser helt nye og unikke egenskaber i kraft af deres øgede aktivitet og større 
overflade-til-volumenratio, sammenlignet med samme kemikalier i mikrometerskalaen. Egenskaber, 
som gør disse partikler attraktive til industrielle formål. Den stigende produktion af nanobaserede 
produkter vil medføre et udslip af nanopartikler til miljøet. Primær fokus for økotoksikologiske 
studier angående nanopartikler bør ligge på aquatiske miljøer, da disse vil være primær receptor for 
disse stoffer. Nanopartikler vil som følge af deres produktion ofte være coatede med forskellige 
stabiliserende agenter. Jo mere stabiliserende disse stoffer er, jo mere vil disse stoffer potentielt 
gøre skade på pelagiske organismer. Hvis stabiliteten ikke bibeholdes i vandige miljøer, vil 
nanopartikler aggregere og sedimentere. Ved denne process vil toksicitet og potentiel 
bioakkumulering hos bentiske organismer være en risiko.  
Cu2O nanopartikler blev syntetiseret med henholdsvis Ascorbinsyre (Cu2O-AA) og 
Polyvinylpyrrolidon (PVP) (Cu2O-PVP) som stabiliserende coating. Nanopartikler blev 
karakteriseret ved nanoparticle tracking analysis (NTA), transimission electron microscopy (TEM), 
zetapotentiale og atomic absorbtion spectroscopy (AAS). Partikelstørrelsen blev fundet til  
henholdsvis 6,27±5,6 nm og 11,11±7,4 nm for Cu2O-AA og Cu2O-PVP. Begge partikler blev 
vurderet som værende ustabile, med zetapotentialer på -4,18±0,6 mV for Cu2O-AA og til 0,6±0,03 
mV for Cu2O-PVP.  
Toksiciteten af begge nanopartikler og af Cu(aq) ioner blev testet på grønalgen Chlamydomonas 
reinhaardtii.  EC50 blev fundet til henholdsvis 0,4, 0,2 og 0,4 mg Cu/L for Cu(aq), Cu2O-AA og 
Cu2O-PVP. Toksiciteten blev målt i Marine biology laboratory media og her ændredes partikel 
størrelsen til henholdsvis 8,9±6,9 nm og 10,9±8 nm for Cu2O-AA og Cu2O-PVP 
Bioakkumulering hos gastropoden Potamopyrgus antipodarum blev undersøgt og det blev fundet at 
der opnås lige høje vævskoncentrationer for Cu(aq) og for Cu2O nanopartikler. Der blev fundet en 
højere udskillelsesrate af Cu i fækalierne for  Cu2O-nanopartiklerne end for Cu(aq). Æderaten var 
ikke påvirket af Cu indtaget for nogle af behandlingerne. Der blev ikke fundet nogen effekt af PVP 
coatingen på bioakkumuleringen af Cu2O-nanopartikler. 
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Abstract 
Nanoparticles have new properties due to their increased reactivity and higher surface-to-volume 
ratio compared to their macroscale counterparts. Properties that make nanoparticles of particular 
interest for industrial purposes. The expanding industrial use of nanoparticles (NPs) may lead to an 
increased efflux of NPs the environment. A primary focus of ecotoxicological studies should be on 
the aquatic environment as this is the main recipient for nanoparticles. These nanoparticles come 
with different coatings which will affect the stability of the particles in the environment. The more 
stable the particles become in the environment the greater potential risk they will pose to the pelagic 
community in the aquatic environment. However, if the stability of the particles is not maintained, 
the nanoparticles will aggregate and sedimentate. Through this process, the toxicity and potential 
bioaccumulation in benthic organisms is a risk. 
Cu2O nanoparticles were synthesized with ascorbic acid (Cu2O-AA) and Polyvinylpyrrolidon 
(PVP) (Cu2O-PVP) as stabilizing coatings. Nanoparticles were characterized with nanoparticle 
tracking analysis (NTA), transimission electron microscopy (TEM), zetapotentiale og atomic 
absorbtion spectroscopy (AAS). The particles size were 6,27±5,6 nm and 11,11±7,4 nm for Cu2O-
AA and Cu2O-PVP respectively. Both particles were assumed to be unstable with zetapotentials of -
4,18±0,6 mV for Cu2O-AA and 0,6±0,03 mV for Cu2O-PVP.  
Toxicity of both nanoparticles and of Cu(aq) ions were tested on the green algae Clamydomonas 
reinhaardtii. EC50 were found to 0,4, 0,2 og 0,4 mg Cu/L for Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP 
respectively. The toxicity were measured in Marine biology laboratory media wich changed the 
particle size to 8,9±6,9 nm and 10,9±8 nm for Cu2O-AA og Cu2O-PVP respectively.  
The bioaccumulation were tested for both nanoparticles and Cu(aq) ions on the gastropod 
Potamopyrgus antipodarum on contaminated biofilm. Equal tissue concentrations were found for 
both nanoparticles and Cu(aq) ions. The concentration of Cu were higher in fecal pellets for the 
nanoparticles treatment than for Cu(aq) ion treatment. The feedingrate were not affected by the 
presence of Cu in the biofilm. The PVP coating had no effect on the bioaccumulation of Cu2O 
nanoparticles 
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Introduktion 
Dette speciale omhandler Cu2O nanopartikler. I udgangspunktet lægges der vægt på syntesen og 
karakterisering af disse partikler. Herunder, hvordan coating med polymeren Polyvinylpyrrolidon 
(PVP) påvirker synteseprocessen.  
Kemiske partikler, der spredes til akvatiske miljøer risikovurderes i henhold til toksicitet, 
exponering og bioakkumulering. I denne rapport undersøges toksiciteten af Cu2O nanopartikler via 
vandeksponering på grønalgen Chlamydomonas reinhaardtii og bioakkumuleringen af Cu2O 
nanopartikler hos gastropoden Potamopyrgus antipodarum via fødeeksponering i et forsøg på at 
komme en risikovurdering nærmere.  
For bedre at give en forståelse for alle de aspekter der tilsammen udgør rapporten er rapporten 
opdelt som følgende: 
Indledningsvis præsenteres en teoretisk baggrundsforståelse af nanopartikler. For at opnå et komplet 
billede af, hvordan nanopartikler kan påvirke de aquatiske miljøer, er det relevant at se på de 
kemiske egenskaber ved disse partikler, de naturlige og industrielle oprindelser, de miljøbiologiske 
veje, der fører til en forøget eksponering og de biologiske mekanismer der påvirkes.  
Del 1,2 og 3 er henholdsvis Syntese/karakterisering, toksicitet og bioakkumulering. Metoderne der 
er anvendt samt de dertilhørende resultater præsenteres. Resultaterne af de enkelte afsnit vil være 
analyseret ganske kort.  
Efterfølgende vil alle resultater blive diskuteret samlet og afslutningsvist vil der blive konkluderet 
på alle de opnåede data i henhold til rapportens formål. Formålet er præciseret som afslutning for 
den teoretiske indledning på side 24. 
Nanopartikler 
Begrebet nanopartikler er kun en størrelsesbetegnelse og nanopartikler kan derfor have et utal af 
oprindelser og sammensætning. Nanopartikler er produceret i naturen gennem flere millioner år og 
det er derfor relevant at se på, om industrielt producerede nanopartikler skaber en ny eller øget 
risiko (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). I naturen kan nanomaterialer have mange forskellige 
kemiske sammensætninger, som karbon, silikat, metaller og metaloxider (Dreher 2004; Farré et al. 
2009). Naturligt forekommende karbonbaserede nanopartikler inddeles typisk i fire 
oprindelseskategorier; biogene, geogene, atmosfæriske og pyrogene partikler (Nowack & Bucheli 
2007). Naturligt forekommende uorganiske nanopartikler opdeles i atmosfærisk-, biogen- og 
geogenoprindelse (Nowack & Bucheli 2007).  
Organiske biogene nanopartikler findes både som organiske kolloide partikler, som for eksempel 
humus, og i form af organismer som vira (Nowack & Bucheli 2007). Organiske partikler med 
geogen oprindelse vil typisk stamme fra vulkansk aktivitet (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). 
Bismutoxid nanopartikler er fundet i stratosfæren i 1985 og deres tilstedeværelse blev knyttet til et 
vulkansk udbrud i starten af 1980’erne (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). Flere 
karbonbaserede nanopartikler er også fundet i sod fra geologiske kilder (Nowack & Bucheli 2007). 
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Organiske atmosfæriske nanopartikler er meget alsidige og opstår ved at kolloid partikler vil blive 
fanget i oceanets overflademikrolag. Her vil reaktion med karbonpartikler fasilitere transporten 
mellem vand- og luftfasen (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). Også organiske syrer vil i 
aerosolform kunne være atmosfæriske nanopartikler (Nowack & Bucheli 2007). Pyrogene 
nanopartikler vil ligesom de geogene nanopartikler have en oprindelse i sod. Dog kommer disse 
nanopartikler ofte fra skovbrande (Nowack & Bucheli 2007) og dermed omfatter de pyrogene 
partikler kun organiske forbindelser.  
De uorganiske nanopartikler vil typisk have samme oprindelse som de organiske. De biogene 
uorganiske stoffer vil tælle både forskellige oxider og metaller (Nowack & Bucheli 2007). De 
geogene nanopartikler findes også som oxider, men også som minerallignende stoffer i ler (Nowack 
& Bucheli 2007). De atmosfæriske uorganiske nanopartikler vil ligesom de organiske have 
oprindelse i overgangen mellem vand og luft. Oprindelsen vil dog for disse stoffer i vidt omfang 
være havsalte (Nowack & Bucheli 2007). 
Som nævnt skyldes de nyeste bekymringer angående nanopartikler en uvished om, hvorvidt disse 
partikler kan udgøre en øget økotoksikologisk risiko, som følge af en øget produktion. 
(Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012).  Nyere nanopartikler fra udstøsningsgasser fra biler og 
forbrændings biprodukter fra industrien har kun været til stede siden starten af den industrielle 
revolution (Moore 2006) i slutningen af det 18. århundrede. Hvor stor en procentdel, antropogene 
nanopartikler reelt udgør i det samlede billede, er dog uvist. Kigger man på atmosfærisk støv alene, 
kan det estimeres, at der produceres ca. 1 milliard ton ultrafine partikler pr. år på verdensplan 
(Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). Hvis dette tal nedjusteres til kun at omhandle naturligt 
forekommende nanopartikler, er der stadig tale om millioner af ton. Sammenholdes dette med de 
estimerede tal for producerede nanopartikler, som ligger på omkring et par tusind ton for hver større 
gruppe af nanopartikler, står det klart, at udsættelsen for naturligt forekomne nanopartikler langt 
overstiger mængden af antropogene nanopartikler (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). Ifølge 
Farre og kollegaer (2009) er det dog en anden sag, hvis man kun tæller de uorganiske nanopartikler. 
Antropogen udledning af uorganiske nanopartikler har mere end fordoblet den gennemsnitlige 
koncentration af uorganiske nanopartikler i atmosfæren (Farré et al. 2009). Udledningen af disse 
stoffer sker både forsætligt og uforsætligt (Nowack & Bucheli 2007). Den primære uforsætlige 
kilde til disse stoffer er forbrænding (Nowack & Bucheli 2007) og udstødningsgasser fra biler 
(Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). I tæt trafik kan mængden af nanopartikler stige fra 
5000 til 3 millioner partikler pr. cm
-3
 (Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). Dertil kommer 
naturlige nedbrydningsprocesser, menneskelig aktivitet, husholdning (Farré et al. 2009) og 
generelle biprodukter fra industrielle produktioner (Farré et al. 2009; Nowack & Bucheli 2007). 
Forudsætligt udslip sker typisk fordi nanopartikler i kraft af deres mange applikationsmuligheder 
også er brugbart i sammenhænge i naturen (Nowack & Bucheli 2007), som for eksempel til 
rensning af vandløb.  
Kemisk perspektiv 
Nanomaterialer er defineret som havende dimensioner mellem 1-100 nm. Nanopartikler er defineret 
som havende to dimensioner mellem 1-100 nm (Klaine et al. 2008). Dette betyder, at nanopartikler 
ligger i en størrelsesorden, hvor de også kan betragtes som ultrafine partikler (Handy, Owen & 
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Valsami-Jones 2008), se Figur 1. Nanopartikler forekommer i mange udgaver og de kan variere i 
både, størrelse og form. Variationen går fra runde over rørformede og til helt irregulære former 
(Nowack & Bucheli 2007). Størrelsen vil afhænge af partiklernes oprindelse, men yderligere også 
af om partiklerne findes i aggregater eller agglomerater (Nowack & Bucheli 2007). Aggregater er 
ens partikler, der sidder klumpet sammen, dog uden at udgøre en samlet enhed. Agglomerater er 
sammensmeltede partikler, der tilsammen udgør en ny og større enhed end oprindelsesformen. 
 
Figur 1 Partikelterminologi for partikler med diameter i størrelser mellem 0,1-1000 nm 
(Nowack & Bucheli 2007) 
At nanopartikler ændrer egenskaber i forhold til større partikler står i skarp kontrast til partikler i 
mikrometerskalaen. På trods af et mindsket størrelsesforhold vil stoffer i mikrometerdimensioner 
typisk udvise samme kemiske og fysiske egenskaber som makroskopiske materialer med den 
samme kemiske sammensætning (Cao 2007). Partikler i nanodimensioner har anderledes fysiske, 
kemiske og biologiske egenskaber, sammenlignet med mikropartikler (Hansen et al. 2007). 
Følgende parametre bliver relevante, når det kommer til partikler i nanodimensioner; Overflade 
areal, overflade kemi, overfladeladninger, kemiske sammensætning, opløselighed, størrelse, form 
og evnen til at binde til andre partikler eller ligander i opløsninger (Hansen et al. 2007). Et 
nanomateriales primære reaktivitet antages at skyldes et større overflade-til-volumenratio end 
stoffer med samme kemiske sammensætning men i mikrometerskalaen (Grassian 2008). Da et stofs 
kemiske reaktivitet er bestemt af overflademolekylerne, vil denne reaktivitet stige med faldende 
partikelstørrelse (Grassian 2008). For nanopartikler vil det typisk være gældende, at 40-50% af 
atomerne i partiklen sidder i overfladen (Farré et al. 2009). Som Figur 2 viser, vil procentdelen af 
overfladeatomer falde ved stigende partikeldiamter (Cao 2007). 
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Figur 2 Overfladeatomer (%) som funktion af partikeldiameter (nm). 
Exemplificeret med Palladium molekyler. Redigeret fra (Cao 2007) 
Reaktiviteten af partikeloverfladen skyldes, at overflade atomer har et lavere koordinationstal end 
indre molekyler (Cao 2007). Det vil sige, at de binder til færre molekyler, og dermed har løse 
bindinger ”hængende” uden på partiklen. Grundet de løse bindinger, er overfladepartiklerne 
påvirket af indadgående krafter. Dette medfører at bindingerne mellem overflade atomer og indre 
atomer er kortere end bindingerne internt mellem indre atomer. De kortere bindinger gør det 
vanskeligt at løsrive overfladeatomer fra partiklen og dermed øges overflade energien for partiklen 
(Cao 2007). Foruden den øgede overfladeenergi, vil der også typisk være en ændring i fysiske 
egenskaber som elektriske og optiske egenskaber (Ren et al. 2009).  
Der findes til dato mange forskellige måder at stabilisere nanopartikler til det formål, de skal 
bruges. Stabiliseringprocesserne er typisk inddelt i elektrostatiske og steriske stabiliseringer (Cao 
2007). Begge metoder har deres fordele i kraft af enten at holde partiklerne i opløsning grundet en 
indbyrdes frastødning eller via en rumlig matrix, der holder partiklerne i opløsningen (Cao 2007). 
Begge metoder har dog også deres begrænsninger. Elektrostatisk stabilisering begrænses af, at det 
er en Coulomb stabilisering, der kun er anvendelig i meget fortyndede opløsninger. Det er ikke 
anvendeligt i elektrolytisk følsomme systemer og det er næsten umuligt at genopløse aggregerede 
partikler. Desuden er det mest anvendeligt i enfasesystemer/homogene opløsninger, da forskellige 
partikler vil udvikle forskellige overfladeladninger og elektrisk potentiale. Sterisk stabilitet er 
fordelagtigt i kraft af, at det er en fysisk stabilisering, hvilket gør at partiklerne altid kan genopløses 
efter agglomerering. Meget høje koncentrationer kan opnås og opløsningsmidlet kan helt udelukkes, 
det er ikke elektrolytisk følsomt og det er brugbart i flerfase systemer (Cao 2007). 
Elektrostatisk stabilitet kan opnås ved at give partiklerne negative eller positive overflader ved at 
hæve eller sænke pH over eller under nulladningspunktet (Tiede et al. 2009). Sterisk stabilitet opnås 
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ved at coate partiklerne med polymere. Polymere kan generelt inddeles i tre grupper; 
ankerpolymere, adsorberede polymere og ikke adsorberede polymere (Cao 2007) se Figur 3. De 
sidst nævnte har ingen effekt på stabiliseringen og bruges derfor ikke til stabilisering. 
 
Figur 3 Illustration af a) ankerpolymere og b) adsorberede polymere. Binding mellem 
polymer og Cu partikel markeret med blå trekant. Ankerpolymere binder i et enkelt 
punkt og hænger løst i suspensionen. Adsorberede polymere binder i flere punkter og 
ligger dermed langs partikel overfladen. 
Ankerpolymere vil sidde fæstnet covalent på partiklen med den ene ende, mens den anden hænger 
frit i mediet eller løst viklet om partiklen. Adsorberede polymere vil være fæstnet til partiklen med 
ikke covalente bindinger i flere forskellige punkter og dermed omslutte partiklen (Cao 2007), se 
Figur 3b. Ankerpolymere vil dermed kunne skabe en coating med mange løse ender, hvorimod 
adsorberede polymere vil skabe en coating med polymerene liggende langs overfladen.  
Kobberoxider 
Kobberoxid forekommer i to former, hvor kobber optræder i to oxidationstrin; I og II. 
Kobber(I)oxid krystaller er kubiske og består af to O atomer lineært omkring et Cu atom og af O 
atomerne, der er koordineret med 4 Cu atomer i tetrahedral konfiguration, se Figur 4a. 
Kobber(II)oxid krystaller er monoklinisk med vinklerne β = 99,54 C⁰ og α og γ = 90 ⁰C. 
Krystallerne består af 4 O atomer omkring et Cu atom i kvadratisk plan. O atomerne er koordineret 
med fire Cu atomer i tetrahedral konfiguration, se Figur 4b og c.  
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Figur 4 3D illustration af a) Cu2O krystaller b) CuO krystaller og c) krystal struktur for CuO. Cu2O er kubiske og består af to 
O atomer lineært omkring et Cu atom og af O atomerne der er koordineret med 4 Cu atomer i tetrahedral konfiguration. CuO 
krystaller er monoklinisk med vinklerne β = 99,54 C⁰ og α og γ = b90 ⁰C. Krystallerne består af 4 O atomer omkring et Cu 
atom i kvadratisk plan. O atomerne er koordineret med fire Cu atomer i tetrahedral konfiguration 
Denne forskel i krystallografi har indflydelse på, hvilke anvendelser de to stoffer har og for deres 
stabilitet (Kooti & Matouri 2010).  Med et kogepunkt på 1336 ⁰C for CuO (WebElements 2013a) er 
disse krystaller mere stabile end Cu2O krystallerne, der har kogepunkt på 1230 ⁰C (WebElements 
2013b). Forskellen i oxidationstrin medfører foruden ændringen i krystalstruktur også en ændring i 
magnetisme for de to. Cu
+
 er med sin ene uparrede elektron paramagnetisk, hvorimod Cu
2+
 er 
diamagnetisk. Dette vil medføre, at man kan skelne mellem de to oxider ved magnetiske analyse 
metoder som Nuclear magnetic resonance (NMR) spektroskopi. 
For mange synteser vil en reduktion af kobbersalte være udgangspunktet for syntesen. 
Nedenstående værdier angiver reduktionspotentialet for kobbersalte og metallisk kobber (Andersen, 
Jespergaard & Østergaard 1980).  
Cu
+
(aq) + e
-
 ↔ Cu(s)   E⁰ox/red = 0,52 
Cu
2+
(aq) + 2 e
-
 ↔ Cu(s)   E⁰ox/red = 0,34 
Cu
2+
(aq) + e
-
 ↔ Cu+(aq)   E⁰ox/red = 0,159 
For at reducere kobbersalte til metallisk kobber vil der skulle benyttes et reduktionsmiddel med et 
lavere reduktionspotentiale end -0,34 pr. elektron. Så uanset, hvilket oxidationstrin man starter fra, 
vil Cu nanopartikler kunne dannes med relativt milde reduktionsmidler. Efter dannelsen af Cu 
nanopartikler vil der ved udsættelsen for Oxygen ske en oxidation af nanopartiklerne. Cu2O er 
fundet til at være de mest stabile nanopartikler, der forekommer ved oxidation af Cu nanopartikler 
(Salavati-Niasari & Davar 2009). Oxidationen ved enten sure eller basiske forhold er underlagt 
oxidations potentialet for O2.  
O2(g) + 4 H
+
(aq) + 4 e
-
 ↔ 2 H2O(l)  E⁰red/ox = -1,229 
O2(g) + 2 H2O + 4 e
-
 ↔ 4 OH-(aq)  E⁰red/ox = -0,401 
a        b               c 
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Begge scenarier burde have nok energi til en fuld oxidation af Cu til Cu(II). Da dette ikke er, hvad 
der ses i praksis, kan oxidationen ikke forklares ud fra termodynamiske principper alene. Ej heller 
understøttes dette af den umiddelbare stabilitet af krystalstrukturerne. Der kan være tale om en 
termodynamisk ligevægt, der endnu ikke er indstillet, eller om, at andre faktorer er 
medbestemmende for oxidationstrinnet for Cu nanopartikler.  
Nanoindustrien 
Data for det aktuelle forbrug og produktionen af nanomaterialer er i øjeblikket ikke fuldt ud 
klarlagt. Produktion var på 2.000 ton i 2004 og blev herfra estimeret til at stige til 58.000 ton i 2020 
(Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012; Nowack & Bucheli 2007). Antallet af registrerede, 
nanobaserede produkter er steget fra 50 i 2005 til 1100 i 2010 (Lakshmanan, Latha & Subramanian 
2012). I 2008 blev det estimeret, at nanoindustrien ville nå trillionomsætning i 2015 (Grassian 
2008). Dette beløb blev nået allerede i 2010 og har siden været støt stigende (Lakshmanan, Latha & 
Subramanian 2012). En opsumering af forskellige applikationer for nanopartikler fremgår af Tabel 
1.  
Tabel 1 Oversigt over forskellige nanopartiklers applikationer 
    
Elektronik  
og energi 
Katalyseindustri Au 
Pt/Ru 
(Turner et al. 2008) 
(Waszczuk et al. 2001) 
Halvledere Si 
PbS,Ag2S, CdSe, 
TiO2 
(Ding et al. 2006) 
(Shipway, Katz & Willner 2000) 
Sensorapplikationer Au (Nath & Chilkoti 2001) 
Solenergi Cu2O  
Cu2O, ZnO 
(Georgieva & Ristov 2002) 
(Musa, Akomolafe & Carter 1998) 
Brændselceller Pt, C-nanorør (Mu et al. 2005) 
Husholdning Kosmetik Au (Sutcliffe 2013) 
Solcreme TiO2, ZnO (Sutcliffe 2013) 
Tekstiler Au, Ag, Pd, Pt, 
Zn, Cu 
(Chattopadhyay & Patel 2010) 
Fødevareembalage Ag (Sutcliffe 2013) 
Fungicider  CuO (Cioffi, Nicola et al. 2005a) 
Antimicrobial Antifoulingmaling Cu 
Cu 
(Anyaogu, Fedorov & Neckers 2008) 
(Brooks & Waldock 2009) 
Farmakologi CuO 
Ag 
(Ren et al. 2009) 
(Li et al. 2006) 
Medicinalindustri CuO 
Ag 
(Ren et al. 2009) 
(Li et al. 2006) 
Ligeså alsidig som nanoindustrien er, ligeså alsidig må nanomaterialer også være. Metaloxider er 
dog den type nanopartikler, der breder sig over flest anvendelsesmuligheder. Metaloxider, som 
blandt andet kobberoxider, bruges på nuværende tidspunkt i både farmakologi (Moore 2006), 
textiler (Chattopadhyay & Patel 2010; Heinlaan et al. 2008; Li et al. 2006), solenergi (Georgieva & 
Ristov 2002; Musa, Akomolafe & Carter 1998), antifouling maling (Anyaogu, Fedorov & Neckers 
2008; Brooks & Waldock 2009) og antimicrobialeapplikationer (Cioffi, Nicola et al. 2005a; Ren et 
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al. 2009), som det fremgår af Tabel 1. Specifikt for disse nanopartikler er egenskaber som 
ledningsevne, magnetisme og lysabsorbans. Kobber udmærker sig yderligere ved dets termiske 
(Aruoja et al. 2009), optiske og elektriske egenskaber (Dang et al. 2011b). Dertil kommer, at 
metallet er væsentligt billigere end andre brugbare metaller (Dang et al. 2011b). Der undersøges 
derfor i øjeblikket mange forskellige anvendelser for både CuO og Cu2O. For eksempel vil kobber 
være en ideel afløser for sølv og guld som CO oxidations katalysator (Aruoja et al. 2009). Indtil 
videre er kobber dog primært efterspurgt til brug i elektroniske komponenter som printede circuit 
boards (Dang et al. 2011b; Xiong et al. 2011) og  antifoulingmaling på skibe (Anyaogu, Fedorov & 
Neckers 2008; Brooks & Waldock 2009). Andre anvendelser som gassensorer til detektion af olie 
og alkoholgasser (Zhang et al. 2006) og solceller er stadig på udviklingsstadiet (Georgieva & Ristov 
2002; Musa, Akomolafe & Carter 1998). 
Dette projekt omhandler Cu2O og dets påvirkning af miljøet. En gennemgang af industrier, der på 
nuværende tidspunkt benytter sig af kobber, kaster hurtigt lys over en potentiel høj frigivelse af 
kobberpartikler til miljøet. 
Farmakologi 
Siden 1950’erne er der sket store fremskridt inden for farmakologien (Kreuter 2007). I mange 
medicinske behandlinger er det typisk en begrænsende faktor for effektiviteten, at medicinen ikke 
når frem til de ønskede mål i kroppen i de ønskede koncentrationer. Udviklinger af metoder til at 
lede stofferne rundt i kroppen har derfor stor relevans for succesraten af medicinen. Her har mange 
nanoprodukter fundet deres anvendelse (Moore 2006). Blandt andet Cu2O kugler (Hung et al. 
2010). Stoffer kan indkapsles i nanokugler, der er overfladebehandlet, så de ikke klumper sammen. 
Resultatet af dette har ofte været et stabilt og vandopløseligt produkt. Grundet nanoteknologiens 
alsidighed er det muligt at variere på hydrofobiciteten af produktet og dermed bedre målbestemme 
stofferne (Moore 2006). Disse nanoprodukter bruges i øjeblikket prævensivt mod sygdomme som 
Alzheimer og Parkinsons. Flere undersøgelser er igang omkring brugen af disse stoffer i 
kræftbehandling og diagnostisering (Moore 2006).  
Tekstiler 
Mange metalliske nanopartikler er blevet brugt i textilindustrien i forbindelse med optimering af 
holdbarhed, styrke, farveintensitet, funktionalitet og elektriske egenskaber (Chattopadhyay & Patel 
2010). Chattopadhyay og Patel (2010) viste, at Cu nanopartikler kan optimere bomuldsstoffer på 
samme måde som andre nanometaller. Blandt andet viste deres resultater en stigning i holdbarhed 
(brudstyrke i kg) på 71% efter behandling med Cu nanopartikler. Yderligere viste deres resultater 
en forøget modstand mod bakterieangreb. Stofferne behandlet med Cu nanopartikler havde en 
nedgang i modtagelighed for bakterier på 4% (Chattopadhyay & Patel 2010) Nanotextiler er ved at 
blive et af de mest anvendte textiler med deres beskyttende, funktionelle og elektroniske egenskaber 
(Chattopadhyay & Patel 2010). 
Solenergi 
Vi forbruger energi i alle aspekter af vores liv. Fossile brændstoffer er i øjeblikket den mest 
anvendte energikilde (Cui & Gibson 2010). Forbruget af fosile brændstoffer er stigende og siden 
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denne energikilde ikke er vedvarende, og snart opbrugt, så er der stor søgning efter nye og 
vedvarende energikilder (Musa, Akomolafe & Carter 1998). Solenergi anses for at være den reneste 
og mindst begrænsede energiresource tilgængelig (Cui & Gibson 2010). Nuværende metoder til at 
høste solenergi bruger sillikatbaserede produkter. Dette vil i længden skabe et problem, da 
produktionsomkostningerne i mange lande vil være for høje (Musa, Akomolafe & Carter 1998). Der 
er derfor testet mange materialer til produktion af de anvendte tyndfilm og Cu2O nanopartikler er et 
af de mere lovende produkter (Georgieva & Ristov 2002). Cu2O er en af de ældst kendte halvledere 
og har flere karakteristika, der gør det til et potentielt materiale til brug i solceller (Musa, 
Akomolafe & Carter 1998). Cu2O har en teoretisk solenergiomsætningseffektivitet på 18% (Musa, 
Akomolafe & Carter 1998). Der er ikke mangel på kobber i naturen, kobber er mindre giftigt end 
alternativer som cadmium (Cui & Gibson 2010) og fremstillingsprocessen er simpel og økonomisk 
(Georgieva & Ristov 2002; Musa, Akomolafe & Carter 1998). Kobber er tidligere blevet afskrevet, 
da tidligere metoder kun tillod en effektivitet på 2% for disse solceller (Mahalingam et al. 2006). 
Med de nye fremskridt inden for nanoteknologi er det dog muligt at skabe kobber film med 
væsentlig højere effektivitet og udviklingen af disse processor er derfor kun lige startet (Georgieva 
& Ristov 2002).  
Antifouling 
Marinbiofouling kan defineres som uønsket akkumulering af mikroorganismer, planter og dyr på 
kunstige overflader, nedsænket i vand (Yebra, Kiil & Dam-Johansen 2004). Tilstedeværelsen af 
biofouling kan medføre både økonomiske og økologiske gener (Brooks & Waldock 2009). I 
rederiindustrien er der kendskab til en del bivirkninger, forårsaget af den øgede friktion mellem 
skibe og vand, som biofouling skaber (Yebra, Kiil & Dam-Johansen 2004). Den øgede friktion 
medfører farttab, manglende manøvreegenskaber og dermed et øget brændstofforbug. Grundet 
biofouling er der set stigning på op til 40% for brændsstofforbrug og 70% for total omkostninger, 
forbundet med transport (Yebra, Kiil & Dam-Johansen 2004). Dertil kommer de økologiske 
bivirkninger i form af introduktionen af invasive arter grundet et globalt transportsystem og dermed 
en global transport af biofoulingsorganismer (Yebra, Kiil & Dam-Johansen 2004). Tidligere blev 
TBT brugt som antifouling i skibsmaling (Yebra, Kiil & Dam-Johansen 2004). Men i 2003 blev 
produktionen af antifoulingmaling med TBT forbudt og i 2008 blev brugen af det helt forbudt 
(Yebra, Kiil & Dam-Johansen 2004). Grundet denne restriktion i brugen af TBT i antifoulingmaling 
er kobber siden 2008 blevet brugt mere og mere (Brooks & Waldock 2009). Kobber er giftigt for en 
lang række akvatiske organismer og er derfor ideelt til brugen i disse malinger (Brooks & Waldock 
2009). Brugen af kobber har dog medført en forhøjet koncentration af metallet i områder med tæt 
bådtrafik, som havne og marinaer (Brooks & Waldock 2009). Der er derfor et behov for at kunne 
kontrollere mængden af kobber, der udskilles fra malingen, for ikke at udsætte miljøet for unødig 
belastning. Undersøglser har vist, at når der bruges nanopartikler i malingen, i stedet for ioniske 
salte, reduceres frigivelsen af kobber fra malingen (Anyaogu, Fedorov & Neckers 2008). 
Nanopartikler, fanget i malingens polymere matrix, vil udslippes til miljøet i mere begrænsede 
mængder og vil nemmere kunne suspenderes i malingen. Der arbejdes dog stadig på at løse 
problemer som stabilitet, kontrol af størrelse og form, ligefordeling af partikler i matrix og kontrol 
af release rate (Anyaogu, Fedorov & Neckers 2008). 
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Antimicrobiel 
I de sidste 20 år er svampeinfektioner blevet et større og større problem. En polymerfilm, som er i 
stand til at frigive toxiske metaller i kontrollerede mængder, er ideelt som svampemiddel (Cioffi, 
Nicola et al. 2005a). Dette både i kraft af et større overfladeareal og dermed reaktivitet og i kraft af 
den kontrollerede realease rate. Kobber er længe blevet brugt som effektivt svampemiddel og 
kobber nanopartikler blev derfor testet og fundet brugbart som potentielt antimicrobialmiddel af 
Cioffi og kollegaer (2005a). Foruden svampemiddel er der de sidste par år brugt mange resourcer på 
at udvikle nye materialer, der med specifikke antimicrobiale egenskaber kan hjælpe til at bekæmpe 
infektioner og skabe sterile omgivelser. Kobber er fundet nyttigt til bekæmpelse af en række 
mikroorganismer (Cioffi, N. et al. 2005b). Cu-nanopartikler i særlig grad, grundet en lettere release 
kontrol og en større reaktivitet (Cioffi, N. et al. 2005b). Ren og kollegaer (2009) fandt at CuO  har 
stor effekt i bekæmpelse af en række bakterier, herunder staphylococcus aureus (Ren et al. 2009).  
Miljømæssige konsekvenser af nanoindustrien 
Grundet nanopartiklers meget differentierede brugsflade, er det klart, at en del af disse partikler vil 
ende i naturlige miljøer (Griffitt et al. 2008). Nanopartikler som kobberoxid vil ende i naturen af 
både forsætligt og uforsætligt (Klaine et al. 2008). Forsætligt udslip vil blandt andet være fra brugen 
i antimicrobiale sammenhænge som træbehandling og vandrensningsanlæg og gennem antifouling 
maling, hvor udslippet vil være direkte til de aquatiske miljøer. Uforudsætligt udslip til vandvejene 
vil stamme fra industrielle biprodukter eller fra slitage på almindelig forbrugsprodukter (Moore 
2006). For husholdningapplikationer vil det være gennem spildevandsudledning og gennem 
rensningsanlæg (Farré et al. 2009). For disse produkter vil udledningen af dem være proportionel 
med brugen af dem (Klaine et al. 2008) og det er derfor klart, at en stigende produktion og et øget 
antal applikationer vil bidrage til miljøpåvirkningerne (Klaine et al. 2008). For industrielt affald og 
for biprodukter vil der i mange tilfælde være direkte udledning til floder, søer, estuarier og andre 
kystvande (Moore 2006). Alle industrier vil dermed i sidste ende bidrage til en øget koncentration 
af disse partikler i miljøet. Yderligere er der udvikling i brugen af nanopartikler til 
vandrensningsprocesser, hvilket yderligere vil bidrage til en øget koncentration (Farré et al. 2009). 
Der vides meget lidt om disse partiklers interaktioner med akvatiske organismer (Aruoja et al. 
2009) og deres indvirkning på jordens hydrosfære er derfor uvidst (Manusadžianas et al. 2011). 
Kobber nanopartiklers egenskaber vil i industrielle sammenhænge være ønskværdige og være værd 
at udvikle videre på, mens de af andre, grundet uvisheden omkring disse partikler, kan anses for at 
udgøre en stor potentiel risiko og at kunne medføre en øget toksicitet. Grundet denne dobbelte 
holdning er det vigtigt at vide præcis, hvad der sker med partiklerne alt efter, hvor de bliver anvendt 
og i hvillke mængder. 
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Miljømæssige veje 
Med ovenstående industrier for øje er det tydeligt, at kobbernanopartikler før eller siden vil ende i 
miljøet. Hvordan disse ruter opstår og i hvilken grad forskellige biotiske og abiotiske parametre 
påvirker dette er stadig uvist. Som det kan ses fra Figur 5, er det ligegyldigt, om nanopartikler 
lækkes direkte til vand/sediment eller til atmosfæren. De ender alle i vandet eller sedimentet enten 
direkte eller indirekte, som for eksempel gennem vandrensningsanlæg, spildevandsanlæg og 
atmosfærisk deposition (Nowack & Bucheli 2007). Mennesker kan komme i kontakt med 
nanopartikler enten direkte gennem atmosfæren eller vandet eller indirekte gennem indtag af planter 
og dyr, der har akkumuleret nanopartikler. 
 
Figur 5 Nanopartiklers rute fra antropogene kilder til aquatiske og terrestiske miljøer og videre gennem 
fødekæden til mennesker. Redigeret fra (Nowack & Bucheli 2007). 
Mange syntetiserede nanopartikler, og i særlig grad metaloxider, kan sammenlignes med naturligt 
forekomne nanopartikler (Grassian 2008). Derfor kan der drages megen viden fra studier, baseret på 
kolloiders egenskaber i vand. Sammenligningen giver anledning til antagelsen om, at partiklernes 
stabilitet i søer, floder, grundvand, estuarier og menneskeskabte systemer bestemmes af deres 
størrelse, overfladeladning, overfladeegenskaber som hydrofobicitet, antal og evner til at interagere 
med andre substanser i vandet (Grassian 2008). For alle kolloide partikler er det gældende, at de kan 
aggregere og dermed bundfælder (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). I teorien vil alle kolloide 
opløsninger i sidste ende bundfælle, men i praksis kan denne process tage mange år. 
Aggregeringsraten vil afhænge af partikel-partikel kollisions frekvensen, som bestemmes af 
Brownbevægelser og suspensionenskoncentration, energien i kollisionerne, tiltrækkende og 
frastødende egenskaber og interaktioner med andre kolloide partikler i væsken (Handy, Owen & 
Valsami-Jones 2008). Mængden af nanopartikler i væsken afhænger dermed både af naturligt 
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forekommen organisk materiale og af frie cationer i opløsningen (Handy, Owen & Valsami-Jones 
2008). Aggregering i saltvand anses derfor for at være mere mulig end i ferskvand (Handy, Owen & 
Valsami-Jones 2008), da saltopløsningen skærmer partiklernes potentiale, så disse lettere kommer 
tæt på hinanden. Dette er gældende for statisk stabiliserede nanopartikler, hvorimod sterisk stabile 
suspensioner ikke vil påvirkes. 
De ovennævnte faktorer anslås at have stor effekt på nanopartiklernes toxikologi (Handy, Owen & 
Valsami-Jones 2008). Dertil kommer placeringen af partiklerne og hvilken betydning dette har for, 
hvilke organismer der er mest udsatte (Nowack & Bucheli 2007). Som nævnt afhænger de kolloide 
egenskaber meget af både biotiske og abiotiske faktorer. Det marine miljø er generelt mere basisk 
og har højere ionstyrke end ferske miljøer. Dertil kommer en bred vifte af kolloide og naturlige 
organiske materialer (Klaine et al. 2008). Den øgede ionstyrke vil øge aggregeringen af molekyler. 
Forsøg udført af Klaine og kollegaer (2008) har vist, at selv en stigning i salinitet på 2,5 promille 
kan medføre et fald i koncentration af kolloide partikler, grundet aggregering og efterfølgende 
bundfældning (Klaine et al. 2008).  Desuden er adsorptionen af partikler stærkt pH-afhængig og en 
stigning i pH vil medføre en proportionel stigning i adsorption af partikler til andre suspenderede 
molekyler (Nowack & Bucheli 2007). Dette er generelt i god overenstemmelse med metallers 
adsorption til hydroxylgrupper (Nowack & Bucheli 2007). Nanopartiklers skæbne varierer derfor 
meget fra saltvand til ferskvand og dermed gør deres toksikologi i de forskellige miljøer det også 
(Handy, Owen & Valsami-Jones 2008), da denne afgøres af eksponering for partiklerne og for 
biotilgængeligheden.  
Det er yderligere vigtigt at holde sig for øje, at partikelkemien kan have stor indflydelse på 
biotilgængeligheden og økotoksikologien (Handy, R. D. et al. 2012). Mange organismer har 
specifikke mekanismer til optagelse af kemikalier, og biotilgængeligheden er dermed bestemt af 
denne interaktion. Dertil kommer, at det øgede overfladeareal, som nanopartikler besidder, udover 
at være relevant for partiklernes egen skæbne, også kan medføre, at partiklerne binder til og dermed 
transporterer andre kemiske substanser (Farré et al. 2009). Her vil partikelstørrelsen spille ind, da 
mindre partikler i kraft af større overflade-til-volumenratio vil binde flere kemiske substanser. 
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Figur 6 Skematisk overblik over de mulige ruter nanopartikler kan tage i marine miljøer og hvilke organismer der dermed kan 
påvirkes. Redigeret fra (Klaine et al. 2008) 
Figur 6 viser de mulige ruter, nanopartikler vil tage, når de ender i de marine miljøer. Mange 
nanopartikler vil potentielt bindes i vandoverfladen, grundet overfladespændingen (Handy, Owen & 
Valsami-Jones 2008). Her vil partiklerne kunne få enorm indflydelse på  organismer, der eksisterer 
her, såsom æg og tidlige livsstadier af zooplankton (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). Mange 
metaller vil have en tendens til at adsorbere til organisk materiale og sedimentere (Klaine et al. 
2008). Dertil kommer nanopartiklers øgede aggregeringsrate som også bidrager til sedimentation. 
Sedimentationensprocessen er med til at rense vandsøjlen for potentielt skadelige stoffer. Dog vil 
dette medføre en akkumulering af stofferne i sedimentet. Denne proces kan meget vel være 
gældende, også for nanopartikler (Klaine et al. 2008). Som det ses fra figuren, så er skæbnen for 
partiklerne, efter de har nået sedimentet, ikke yderligere beskrevet. Det er generelt et problem for 
forståelsen af disse stoffer, at dette kompartment ikke er fuldt forstået. På nuværende tidspunkt er 
det ikke muligt at analysere nanopartikler i komplekse medier, som sedimentet, med de metoder vi 
har tilgængelige i almindelige laboratorier. Undersøgelser har dog vist, at nanopartikler i høj grad 
også bevæger sig den anden vej, fra sediment til vandsøjlen gennem uforudsigelige processer (Dai 
2012).  Selvom faktorer som turbulens og havstrømme kan komplicere denne simple model, vil 
sedimentet og dermed bentiske organismer være et bud på en primær receptor for mange 
nanopartikler (Klaine et al. 2008). Dermed er biomagnificering gennem fødekæden en reel risiko, 
men meget få data findes indtil videre omkring den reelle risiko (Nowack & Bucheli 2007). Brooks 
og Waldock (2009) har vist, at den total kobberkoncentrationen typisk er 2-3 gange højere i 
sedimentet end i vandsøjlen (Brooks & Waldock 2009). Som nævnt vil opløseligheden af disse 
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partikler også spille en rolle for, hvor biotilgængelige stofferne er. Ved høj opløselighed forefindes 
flere Cu-ioner i miljøet. Om dette er ensbetydende med en forøget biotilgængelighed vides endnu 
ikke. I forhold til andre metaloxider, som for eksempel ZnO, udviser både mikropartikler og 
nanopartikler af CuO utrolig lav opløselighed. 12% kobber fra CuO nanopartikler og 0,3% kobber 
fra CuO mikropartikler viste sig at være opløst og dermed biotilgængeligt for sensor bakterier 
(Blinova et al. 2010). Dermed udviste kobber nanopartikler en 40 gange forøgning af frie ioner og 
dermed biotilgængelighed for bakterier i forhold til mikropartikler (Blinova et al. 2010). Da der her 
er tale om biotilgængelighed for bakterier, er det ikke til at drage paralleller til biotilgængelighed 
for eukaryote organismer. 
Stoffers toksicitet vil altid være bestemt af den biotilgængelige del af partiklerne snarere end den 
totale koncentration (Aruoja et al. 2009). For metalioner og specifikt for kobber ioner er det 
tilfældet, at kobberioner i vandfasen meget hurtigt danner komplekser med enten carbonater, 
hydroxider eller andre organiske ligander og dermed reducerer deres biotilgængelighed (Aruoja et 
al. 2009). Til dato er der ikke mange studier af, hvorvidt metalliske nanopartikler danner 
komplekser i samme grad som metal ioner, og det er derfor uvist, om metal nanopartikler er 
biotilgængelige i samme omfang som metalioner. Mange industrielle nanopartikler vil desuden 
være coatede enten med polymere eller andre molekyler og det er vigtigt at tage højde for dette, når 
der skal risikovurderes omkring disse partikler. Foreløbige undersøgelser har vist, at nanopartikler, 
der i udgangspunktet er bundet til matrixmolekyler, vil forblive sådan i nye miljøer (Klaine, S. J. et 
al. 2012). 
For at nanopartikler kan udgøre en risiko, skal der både være en realistisk eksponering og en risiko 
grundet denne exponering (Nowack & Bucheli 2007). Overskydende metaller og 
metalrestprodukter udgør ca 1% af alt fast affald. Af dette udgør kobber ca. 20% (Xiu & Zhang 
2012). Typiske ligger kobberkoncentrationen på 0,5-3 mg Cu/L i marine kystvande. En større 
undersøgelse har fundet kobberkoncentrationer i kommercielle havne, marinaer og estuarier til 
henholdsvis 10-161, 9-57, 4,8-30 mg Cu/L. Den øgede koncentration skyldes øget bådaktivitet i 
disse farvande (Brooks & Waldock 2009). Målingerne her er dog baseret på generelle 
kobberkoncentrationer og det er endnu uvist, hvor stor en del af dette der stammer fra nanopartikler.  
Toxicitet 
Kobber er i sig selv et essentielt grundstof. Kobber indgår som metal, koordineret i en række 
proteiner og enzymer (Brooks & Waldock 2009). Derfor har mange organsimer helt specifikke 
metoder til at optage og udskille kobberioner. Metalbindingsproteiner som metallothianein gør det 
muligt at holde kobberkoncentrationen inden for de tollererede niveauer (Brooks & Waldock 2009). 
Det vil kun være i tilfælde, hvor kobberkoncentrationen enten falder under den nødvendige 
koncentration eller overskrider de tilladte grænseværdier, at kobbertoksicitet bliver et problem 
(Brooks & Waldock 2009). I de fleste organismer vil en mangel på kobber medføre reduceret vækst 
(Kjoss, Wood & McDonald 2006). En forhøjet kobberkoncentration vil udover potentielt at medføre 
død også medføre bivirkninger som reduceret vækst og celledød (Kjoss, Wood & McDonald 2006). 
Konsekvensen af dette er, at de fleste organismer har et meget velreguleret kobberhomoestasis 
(Kjoss, Wood & McDonald 2006). Der vil derfor skulle andre faktorer i spil, før forhøjede 
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kobberkoncentrationer i miljøet bliver et problem. Nanopartikler kan vise sig at udgøre en forøget 
risiko, da partikeloptag ikke reguleres på samme måder som ionindtag og organismerne derfor ikke 
har naturlige forsvar mod optaget af disse toxiner.  
Et øget optag af kobberioner fra nanopartikler hos bakterier kan medføre en ophobning af kobber og 
dermed en biomagnificering op igennem fødekæden (Farré et al. 2009). Det samme vil være 
gældende for nogle eukaryote organismer, der potentielt vil kunne optage hele nanopartikler og 
dermed yderligere medføre bioakkumulering og biomagnificering af kobber i fødekæden 
(Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). Optagelsesmekanismen vil dog variere fra art til art. 
Nogle arter vil potentielt optage enlige nanopartikler, mens andre vil være i stand til at optage større 
aggregater. Mange krebsdyr er kendt for at ophobe metaller i vævet. Det er derfor en mulighed, at 
sedimenterede nanopartikler gennem crustaceans yderligere vil bioakkumuleres (Handy, Owen & 
Valsami-Jones 2008). Samme tendens vil kunne ses for sedimentædere, som snegle og orme. 
Studier har også vist, at nanopartikler, der er blevet optaget af pelagiske og bentiske organismer, vil 
udskilles med fækalier. Hvis man antager at Cu nanopartikler binder mest til små partikler, vil 
pelagiske og bentiske organismer indtage store mængder af disse partikler i kraft af at mange 
organismer primært indtager mindre fødepartikler. Hvis disse partikler ikke optages i organismen 
vil dette medføre at koncentrationen af nanopartikler i fækalier er højere end den oprindelig var i 
sedimentet. Nanopartiklerne vil via fækalierne være biotilgængelige for bentiske organismer og 
dertil også være til stede i lokaliserede højere koncentrationer (Pang et al. 2012). Udover disse 
forhøjede koncentrationer, vil en generel kontaminering af sedimentet have stor betydning for 
bentiske organismer. Sedimentædere bearbejder store mængder sediment for at opnå den 
tilstrækkelige mængde næring. Sorteringen af føde sker i første omgang inden indtagelse, hvor de 
største partikler frasorteres (Taghon, Self & Jumars 1978), og i anden omgang igennem biologiske 
mekanismer i organismens fordøjelsessystem. Sediment består primært af ufordøjelige mineraler 
(Kofoed, Forbes & Lopez 1989) og selv ved sediment med højt organisk indhold kan der være tale 
om helt op mod 95% uorganisk materiale (Lopez & Levinton 1987). Næringen optages fra de 
organiske forbindelser, der er bundet til sedimentet. Potentielle næringskilder inkluderer bakterier, 
mikroalger, protozoa, meiofauna og ikke levende organiske materialer (Lopez & Levinton 1987; 
Mayer 1989). For at optage nok næring fra sedimentet har mange organismer udviklet mekanismer, 
der forlænger tiden hvori sedimentet holdes i tarmen (Lopez & Levinton 1987). En forlænget 
retentionstid vil bidrage til et højere optag af metaller såvel som næring (Kofoed, Forbes & Lopez 
1989). Optaget af metaller kan ske gennem fordøjelsesmembranerne, både via aktiv og passiv 
transport (Rand 1995). Undersøgelser lavet med gastropoder har vist, at optaget af metaller foruden 
gennem fødeindtag, også sker ved kontakten med vand og sediment (Rand 1995).  
På celleniveau vil de fleste prokaryoter, som bakterier, være forholdsvist godt beskyttet mod mange 
typer af nanopartikler, da de ikke har en mekanisme for transport af hverken mikro- eller 
nanopartikler (Moore 2006; Nowack & Bucheli 2007). Dog er det en helt anden sag, når det 
kommer til eukaryote organismer. Disse organismer har højt udviklede mekanismer til optag af 
partikler i nano- og mikroskalaen over membranen (Moore 2006; Nowack & Bucheli 2007). Et helt 
centralt spørgsmål i vurderingen af nanopartiklers biotilgængelighed vil derfor være måden, hvorpå 
disse partikler kan optages i celler. Nanopartikler er for store til at gå gennem membraners normale 
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iontransportere og transport kan derfor kun ske via endocytose. Hvis dette er korrekt, vil det kræve 
en hel ny forståelse af biotilgængeligheden af metaller (Shaw & Handy 2011). Alle nuværende 
estimeringer vurderer biotilgængeligheden som funktion af metalart, da kun helt specifikke 
metalarter kan passere gennem de relevante iontransportere (Shaw & Handy 2011). Akvatiske 
organismer vil potentielt være i risiko for at optage disse partikler direkte gennem gælder og andre 
epithelceller (Moore 2006), hvor det tidligere var antaget, at det primære optag af nanopartikler 
ville foregå gennem fødeindtag (Moore 2006).  
Nanopartiklers primære target har tidligere været tænkt som de respiratoriske systemer hos de fleste 
organismer (Meng et al. 2007). Det er dog værd at kigge nærmere på andre systemer, da også 
spiserøret vil være udsat. Nanopartikler kan ende her gennem en række veje. Indirekte via 
mucusbevægelser eller via hånd-til-mund fra forurende overflader og direkte via oraltindtag af vand 
og føde (Meng et al. 2007). Slimhinder og spiserøret kan absorbere og facilitere transport gennem 
liposomer, proteiner og vira (Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). Det er desuden set, at 
enkelte partikler på helt op mod 500 nm har potentiale til at krydse tarmsystemets væv og dermed 
åbne for transport til andre organer (Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). Det antages, at 
kobbers orale toksicitet stammer direkte fra dets høje kemiske reaktivitet (Meng et al. 2007). De 
specifikke toksiske mekanismer, der forekommer ved eksponering til forøgede 
kobberkoncentrationer, er dog stadig ukendte for nanopartikler (Griffitt et al. 2008). En antagelse 
er, at toksiciteten skyldes, at metaboliske pH ændringer kan lede til intracellulær dissolution af 
nanopartiklerne og dermed til høje lokale koncentrationer af kobber (Griffitt et al. 2008). De toxiske 
effekter kan således skyldes nanopartiklerne i sig selv eller ved at nanopartiklerne efter optag 
frigiver biotilgængelige ioner. Såkaldte trojanske heste (Khan et al. 2012). Dette ville medføre, at en 
større mængde ioner end normalt vil få adgang til cellerne.  
Translokerede nanopartikler i kroppen vil kunne blive biopersistente i kroppen, hvis imunforsvaret 
ikke genkender dem som værende skadelige. Alternativt kan de elimineres fra kroppen via 
biodegredering (Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). Nanopartiklers egenskaber til at danne 
reaktive oxygenmolekyler (ROM), som oxygenioner og peroxidforbindelser er også anset som 
værende årsag til deres specifikke toksicitet (Nowack & Bucheli 2007). Partikeldissolution kan 
producere frie ioner, der har muligheden for at inducere ROM og dermed toxiske effekter i cellerne 
(Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). Oxygenmolekylerne resulterer i vævsskade som 
inflammation, celledød, forstørrelse af celler og karsinogenitet (Lakshmanan, Latha & Subramanian 
2012). ROM kan enten skabes af radikaler, overgangsmetaller og andre kemikalier på 
partikleroverflader, eller som konsekvens af interaktioner mellem partikler og cellulære 
komponenter (Karlsson et al. 2009). Mitokondria er typiske mål for partikler, der er blevet optaget 
af cellen. Skader på mitokondrier kan medføre en stigning i ROM-produktionen, et nedfald i 
mitokondria membranpotantiale og dermed celledød (Karlsson et al. 2009). Et fald i mitokondria 
membranpotentiale er tidligere set i lungevæv efter eksponering til luftpartikler og asbest i 
byatmosfæren. Det har også vist sig efter eksponering til forskellige partikeltyper som metalliske 
metropartikler. Hos aquatiske organismer anses typisk gæller, tarme, lever og hjerne som mulige 
target organer for de toksiske effekter af nanopartikler (Farré et al. 2009).  
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Helt generelt vil der være tre parametre, der kommer til primært at påvirke nanopartiklers toksicitet 
og biotilgængelighed; størrelse, overflade og form (Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). 1) 
En mindre diameter gør det muligt for partiklerne at krydse membraner og indgå i blodbanerne 
gennem passiv eller aktiv diffusion og dermed påvirke cellernes funktioner (Lakshmanan, Latha & 
Subramanian 2012). 2) Mange toxiske effekter er bestemt af kontakten mellem partikler og 
organismer. Derfor vil en overflade til volumen ratio betyde en forøgelse af toksiciteten 
(Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). 3) Nanopartikler fås i mange former og konsekvensen 
af dette er endnu uvidst (Lakshmanan, Latha & Subramanian 2012). 
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Projektet 
Fundamentet for dette projekt var syntesen af Cu2O nanopartikler med to forskellige coatinger. 
Coatingerne, der testes, var henholdsvis en statisk og en sterisk caoting for at undersøge 
indflydelsen af disse to coatinger på syntese processen og efterfølgende på partiklernes toksicitet og 
bioakkumulering. Yderligere vil partikelkarakterisering danne baggrund for analysen af toksicitets-
resultaterne og vurderingen af bioakkumuleringen.  
Under projektet ønskede jeg at svare på en del af de spørgsmål, der melder sig, når det antages, at 
nanopartikler i sidste ende vil ende i de akvatiske miljøer: 
Hvor stabile er nanopartikler i naturlige miljøer? I hvor høj grad opløses nanopartikler, når 
de udsættes for biotiske parametre i naturen? Hvor stor en del af toksiciteten af 
nanopartikler kan tillægges opløste ioner? Hvilke kompartment er mest udsatte for 
nanopartikler? Hvor toksiske er nanopartikler for pelagiske organismer? Hvilke 
langvarrige bivirkninger vil kunne ses ved brugen af nanopartikler? I hvor høj grad vil 
fødekæden blive påvirket af disse partikler?  Hvilken betydning har coating af partikler for 
stabilitet, toxicitet og biotilgængelighed af nanopartikler? Hvilken betydning har størrelsen 
af nanopartikler? 
Da det ikke er muligt at adresere alle disse sprørgsmål i projektet centrerede jeg rapportens fokus på 
fire hovedpunkter udfra ovenstående spørgsmål: 
 Fremstilling af nanopartikler og karakterisering af disse 
 Toksicitet af nanopartikler eksponeret via vand til alger 
 Bioakkumulering af nanopartikler via fødeeksponering hos snegle 
 Nanopartiklers coating og dennes effekt på ovenstående punkter 
 
Grundet den nylige stigning i produktion og grundet væsentlig færre eksisterende studier om dette 
metal, bliver Cu2O nanopartikler undersøgt. Som nævnt skyldes nanopartiklers toksicitet dog ikke 
kun deres kemiske sammensætning, men også partikelstørrelse, form osv (Tiede et al. 2009). Dertil 
kommer parametre som overfladeareal og partikelantal, som i mange tilfælde er anset for værende 
minimumskravet for partikelkarakterisering ved effektstudier af nanopartikler (Klaine et al. 2012). 
Der er dog stadig en del diskussion på området. Og der er endnu ikke klare retningslinjer for, hvilke 
parametre der bør indgå i forbindelse med test af nanopartikler (Handy et al. 2012). Det vil tage år 
før det videnskabelige samfund bliver enige om, hvilke karakteriseringer der er relevante i forhold 
til risikovurderingen af nanopartikler, men indtil videre er der en konsensus om, at der som 
minimum skal fremgå en massekoncentration af metallet og en karakterisering af partikelform i 
mediet (Handy et al. 2012). Yderligere egenskaber som zetapotentiale og partikelopløselighed 
bliver brugt i flere sammenhænge (Griffitt et al. 2008). Mange metoder kan bruges til at måle de 
forskellige parametre. For at kunne karakterisere nanopartikler fyldestgørende og dermed besvare 
spørgsmålene, bliver følgende metoder taget i brug: 
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Partikelstørrelse Koncentration Form 
Kemisk 
sammensætning Stabilitet 
TEM AAS TEM UV/Vis Zetapotentiale 
NTA EDX  Kvantitativ analyse  
 
Alle metoder beskrives nærmere i senere afsnit. Rapporten er inddelt i tre dele 
Syntese og karakterisering. Til forsøgene blev der testet effekten af nanopartikler med to 
forskellige coatinger. For at teste både de elektrostatisk og de sterisk coating, syntetiseres Cu2O 
nanopartikler både med ascorbinsyre og med polyvinylpyrrolidone (PVP). Syntesen af partiklerne 
blev lavet på Roskilde Universitet (RUC), DK, mens al partikel karakterisering (TEM, NTA, EDX, 
zetapotentiale) blev foretaget ved Center for ecology and Hydrology (CEH), UK. Resterende 
analyser (AAS, UV/Vis, kvantitativ analyse) blev også foretaget ved RUC. 
Toksiciteten af nanopartikler med forskellige coatinger blev undersøgt for vandeksponering ved et 
vækstinhiberingsforsøg med grønalgen Chlamydomonas reinhaardtii. Forsøget bliver kørt efter 
eksisterende retningslinjer fra OECD (OECD 2006), dog med enkelte ændringer for bedre at 
akkommedere for nanopartiklers særlige egenskaber. C. reinhaardtii har ved indledende forsøg vist 
sig mere følsom over for sølv nanopartikler end de anbefalede arter og der forventes det samme for 
Cu2O-nanopartikler. Derudover ændres mediet for bedre at tilpasse nanopartiklers 
sedimentationsrate. Alle vækstinhibringsforsøg og dertilhørende analyser blev lavet ved CEH. 
Bioakkumulering af Cu2O-nanopartiklerne testes ved græsningsforsøg på Cu-spiket biofilm med 
gastropoden Potamopyrgus antipodarum. Biofilmen laves af flodvand og efterligner dermed 
naturlige omgivelser. Bioakkumuleringsforsøget blev opstillet og gennemført ved CEH. Alle 
analyser (AAS) blev lavet på RUC. 
I det følgende vil alle tre dele blive gennemgået. Del 1 om syntesen og karakteriseringen af 
nanopartiklerne vil lede op til del 2 og 3 hvor henholdsvis toksiciteten og bioakkumuleringen testes. 
Afslutningsvist vil alle resultater blive diskuteret. 
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1 Kemisk syntese og partikel karakterisering 
Første del af projektet omhandler syntesen af Cu2O nanopartikler. Der fremstilles to partikeltyper; 
en uden coating og en med PVP coating. Yderligere omhandler denne del karakteriseringen af 
partiklerne både efter endt syntese og i de medier, partiklerne skal testes i i henholdsvis del 2 og 3. 
Syntesen af partiklerne udsprang fra metoder fundet i litteraturen.  
1.1 Syntese teori 
Da der arbejdes med nanomaterialer til mange forskellige formål, findes der også mange forskellige 
tilgange til syntesen af disse partikler. Både fysikere og kemikere har taget dette emne op. 
Nanokemikere arbejder typisk fra atomet og op og nanofysikere arbejder fra faste materialer og ned 
(Ozin 1992). Der er relativt få undersøgelser af fremstillingen og karakterisering af kobber 
nanopartikler, sammenlignet med andre metaloxider, som foreksempel zinkoxid, titaniumoxid, 
tinoxid og jernoxid (Lanje et al. 2010). Selvom undersøgelserne er få, dækker de over en bred vifte 
af synteser.  
De fysiske metoder vil ofte resultere i højere udbytte og mere homogenitet i form og størrelse. 
Metoderne er desuden ikke specificeret de enkelte metaller og kan derfor bruges mere generelt. Ofte 
kræver disse metoder dog væsentlig dyrere forsøgsopsætninger end de kemiske (Xie et al. 2004).  
De kemiske metoder er mere egnede til laboratoriefremstilling, hvor kontrol af størrelse og andre 
parametre kan justeres ved at ændre på forsøgsbetingelserne. Der kan for eksempel ændres i 
parametre som overfladeaktive stoffer, opløsningsmidler, startkoncentrationer og temperatur (Xie et 
al. 2004).  
Af litteraturen fremgår der mange forskellige kemiske synteser til fremstilling af metalliske 
nanopartikler. For alle kemiske synteser er der dog tre nøgleelementer: Opløsningsmidlet, 
reduktionsmidlet og overfladelag/stabiliseringsmiddel (Xiong et al. 2011). Tidligere har der været 
taget meget aggresive kemikalier i brug for at opnå en kraftig reducerende effekt. Blandt disse 
reduktionsmidler kan nævnes ascorbinsyre, hydrazine, natriumborhydrid, kaliumbitartrat, 
formaldehyd, natriumhypofosfit og hydroxylamine (Xiong et al. 2011). På den seneste er der dog 
kommet mere fokus på grøn kemi og materialer som vand, sukker og stivelse bliver nu brugt i større 
omfang, som henholdsvis opløsningsmiddel, reduktionsmiddel og stabiliseringsmiddel. Sukker er i 
nogle tilfælde blevet brugt både som reduktionsmiddel og som stabiliseringsmiddel. Disse synteser 
har dog primært haft med Au og Ag at gøre og egner sig dårligt som syntesevej for andre metalliske 
nanopartikler (Xiong et al. 2011).  Cu-nanopartikler er blevet syntetiseret ved en række forskellige 
kemiske metoder, som for eksempel termisk reduktion, termisk dekomposition, mekanokemiske 
processer, polyolprocesser, kemisk reduktion, in-situ syntese i polymere og ionstråling (Dang et al. 
2011b).  
Kemisk reduktion er betragtet som en af de mest fordelagtige synteser både i forhold til tid, økologi 
og økonomi (Dang et al. 2011b). Der skal dog overvejes en del i forhold til kobbers forholdvis ringe 
stabilitet. Specielle forholdsregler skal tages i betragtning for at undgå aggregering, udfældning og 
oxidation igennem syntesen. Typisk er der benyttet ascorbinsyre  som reduktionsmiddel (Dang et al. 
2011b; Xiong et al. 2011) og stoffer som tetraethylenepentamin, cetyltrimethylammoniumbromid, 
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tetraoctylammoniumbromid, poly(ethylenimin), polyethylenglycol (PEG), polyvinylpyrrolidon 
(PVP) og poly(etherether ketone) (PEEK) er typisk blevet brugt som stabiliseringsmiddel (Dang et 
al. 2011a, 2011b). Der er dog eksempler på at både organiske og uorganiske forbindelser anvendes 
for at undgå oxidation (Baco-Carles, Datas & Tailhades 2011). Ascorbinsyre bruges i første 
omgang som reduktionsmiddel og senere hjælper det til at undgå oxidation af partiklerne. 
Stabiliseringsmidlerne bruges primært til at stabilisere partiklerne i suspension og på den måde 
undgå aggregering. I mange tilfælde vil tilsætningen af disse også have indflydelse på størrelsen af 
de færdige partikler (Huang et al. 1997; Zhu, Zhang & Yin 2004).  
Forsøg foretaget af Yu og kollegaer (2009) testede forskellige PVP-koncentrationer og 
konkluderede, at en øget  mængde PVP resulterede i Cu-nanopartikler med en mindre gennemsnits 
diameter. Dang og kollegaer (2011a) undersøgte effekten af pH på partikelstørrelse. 
Undersøgelserne viste, at pH spiller en stor rolle i forhold til størrelsen på de endelige partikler. 
Størrelsen kunne ikke direkte reguleres med pH, men resultatet viste, at der kun blev dannet 
partikler af en væsentlig størrelse, når pH lå omkring 8-12. Faldt pH under 8 eller steg til over 12, 
viste deres analyse ingen resultater (Dang et al. 2011a). Zhu og kollegaer (2004) fremstillede 10 nm 
Cu nanopartikler ved reduktion af CuSO4. PVP blev her brugt som stabiliseringsmiddel for 
partiklerne. De undersøgte desuden forskellige forhold mellem reduktionsmiddel, Cu-salt og PVP 
for dets relevans i forhold til partikelstørrelse og opløsningens stabilitet. Deres resultater viste, at et 
stigende koncentrationsratio mellem reduktionsmiddel og Cu-salt, faldt den gennemsnitlige 
diameter. Faldet i størrelse var dog kun til og med et forhold på 2. Yderligere stigning i 
koncentrationsforhold påvirkede ikke partikelstørrelsen. Dette forklares ved at en øget 
koncentration af reduktionsmiddel vil øge antallet af Cu-atomer, der bliver reduceret. Ved lave 
koncentrationer vil kun få Cu-atomer blive reduceret ad gangen og disse atomer vil gå sammen med 
større partikler, der i forvejen er dannet. Og dermed skabe partikler med en større gennemsnits 
diameter. Ved højere koncentrationer af reduktionsmiddel vil alle Cu-atomer reduceres med det 
samme og gå sammen som de finder hinanden. Størrelsen ændres ikke af højere koncentrationer af 
reduktionsmiddel, da reduktionen ikke kan ske hurtigere (Zhu, Zhang & Yin 2004). I forhold til 
PVP, viste deres resultater, at en øget PVP koncentration vil mindske diameteren på partiklerne. 
Ved et molforhold på 7,2 PVP:Cu-salt fik de nanopartikler med en størrelse på 30-70 nm. Satte de 
molforholdet op til over 7,2 mindskedes diameteren til 10 nm. Dette var dog gældende for forhold 
mellem 7,2-45 (Zhu, Zhang & Yin 2004). Andre har påvist sammen tendens, at en øget 
koncentration af PVP mindsker nanopartiklernes diameter (Huang et al. 1997).  
De fleste synteser, der beskrives i litteraturen, fokuserer på dannelsen af Cu-nanopartikler. Dog 
viser flere studier, at Cu nanopartikler i kraft af deres små dimensioner vil oxideres helt igennem og 
i større grad være CuO eller Cu2O (Chan et al. 2007). Ved en fuld oxidationen vil det dominerende 
produkt være CuO (Chan et al. 2007). Dog viser undersøgelser, at Cu-nanopartikler under standard 
betingelser vil oxideres til Cu2O (Salavati-Niasari & Davar 2009). Salavati-Niasari og Davar (2009) 
syntetiserer partikler på 10 nm og deres resultater viser, at så små partikler, selv i organisk medie 
som C6H12, bliver oxideret til Cu2O. Ydermere viser deres resultater, at Cu2O-nanopartiklerne 
udviser stor stabilitet i forhold til aggregering (Salavati-Niasari & Davar 2009). Det vil derfor være 
et problem for partikler under 10 nm at holde sig stabile som Cu-nanopartikler, da de meget nemt 
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vil oxideres, medmindre de holdes under helt iltfrie forhold, under superkritiske tilstande eller på 
anden måde stabiliseres i et reducerende miljø.  
1.2 Syntesestrategi 
På baggrund af ovenstående studier og synteser, valgte jeg en syntese, der i udgangspunktet danner 
Cu-nanopartikler. Efterfølgende vil partiklerne kunne oxideres til Cu2O-nanopartikler under 
naturlige betingelser. Udgangspunktet for reaktionen vil være reduktionen af CuCl2 i vandig 
opløsning.  
En fuld reduktion af Cu
2+
 ioner vil kunne opnås med meget milde reduktionsmidler så længe et 
potentiale på maksimalt -0,34 opnås, se afsnit om Kobberoxider, side 12. Ascorbinsyre, se Figur 7, 
vil med et potentiale på -0,553 være mere end tilstrækkelig til denne reduktion (Borsook & 
Keighley 1933).   
 
 
Figur 7 Kemisk struktur for ascorbinsyre, C-vitamin 
C6H8O6 
Yderligere vælges PVP som den coating, der skal testes i forhold til projektbeskrivelsen, se 
Projektbeskrivelsen side 24. Denne polymer antages at ville agere som en adsorberet polymer. PVP 
er opbygget af (C6H9NO)n enheder, se Figur 8. Med en molarmasse pr. enhed på 111 g*mol
-1
 
varierer polymerens molarmasse typisk mellem 2.500-2.500.000 g*mol
-1
. Til denne syntese 
benyttes PVP 10.000. PVPs reaktive dele er det ene lonepair på N’et og de to lonepair på O’et. Ved 
tidligere undersøgelser er det blevet påvist, ved hjælp af infrarødspektroskopi, at signalet både fra 
C-N og fra C=O forskydes ved reaktion med sølv nanopartikler (Giri et al. 2011). Dette understøtter 
hypotesen, at metalliske nanopartikler vil binde ved N og O i PVP molekylet.  
 
Figur 8 Kemisk struktur for en en 
enkelt enhed af PVP (C6H9NO)n 
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Efter endt syntese vil partiklerne blive centrifugeret for at opnå en homogenisering af 
partikelstørrelsen. Centrifugering af sfæriske partikler sker efter Stoke’s law  
 
Hvor V er hastigheden, hvormed udfældningen sker, G er kraften fra centrifugen, r er radius af 
partiklet, ρp og ρm er densiteten af henholdsvis partiklerne og mediet, de er suspenderet i og n er 
viskositetskoefficient.  
Centrifugering vil gøre det muligt at frasortere de største af partilkerne, da disse hurtigere vil 
sedimentere under centrifugeringen. Nanopartikler med den ønskede radius vil derefter være 
suspenderet i supernatanten.  
1.3 Kemisk analyse og partikel karakterisering 
Efter endt syntese er kemisk analyse og partikelkarakterisering essentielt for forståelsen af den 
toksicitet, disse partikler kan udgøre. Nedenstående metoder blev anvendt.  
1.3.1 Ultraviolet og visuel spektroskopi - UV/Vis 
Med denne metode kan man måle fra 200-900 nm og dækker dermed både det ultraviolette 
spektrum og det synlige lys. For et UV/Vis dobbeltstråleapparat måles der både på prøven og på en 
reference celle samtidig. Metoden består af en lyskilde og en monokromator, der kan fokusere den 
ønskede bølgelænge igennem prøven. Lyset stråles igennem prøven og en detektor på den anden 
side måler det lys, der ikke absorberes af prøven, se Figur 9 for skematisk tegning. Ud fra, hvilke 
bølgelængder der absorberes, kan den kemiske sammensætning af nanopartikler bestemmes (Wu, 
Mosher & Zeng 2006).  
 
Figur 9 skematisk oversigt over UV/Vis apperatur. Apperaturet består af en lyskilde, en monokromator 
og en detector. Resultatet angives som vist med absorbansen som funktion af bølgelængden (nm). 
Resultatet fra analysen er eksemplificeret ved absorbansen for Cu2O nanopartikler.  
UV/Vis bruges i mange sammenhænge til at undersøge plasmon resonancen fra metaliske 
nanopartikler. Analyse af Cu-nanopartikler vil resultere i signaler ved 570 og 630 nm, hvor 
analysen af Cu2O-nanopartikler ikke vil give dette signal (Hung et al. 2010). For metalliske 
nanopartikler kan denne metode derfor bruges til at størrelsesbestemme nanopartikler, da 
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nanopartikler vil vise plasmon resonance  ved 630 snarere end ved 570 nm med stigende diameter 
(Hung et al. 2010).  
1.3.2 Atomic absorption spektroskopi - AAS 
AAS udnytter det faktum at atomer af forskellige grundstoffer, der udsættes for høj varme, udsender 
karakteristiske bølgelængder. Denne opvarmning sker enten gennem flamme eller 
grafitrørsforbrænding af en given prøve. Bortset fra afbrændingsmetoden er grundelementerne i en 
AAS ens for de to metoder, se Figur 10. Hvidt lys sendes igennem prøven, mens den afbrændes og 
de udsendte bølgelængder registreres efterfølgende.  
 
Figur 10 Skematisk oversigt over AAS apparatur. Apparaturet består af en lyskilde, en afbrænder, en monokromator og en 
detektor. Resultatet afbildes efter databehandling som absorbans som funktion af tid. Den røde linie på grafen angiver 
stigningen i temperatur, mens den blå angiver absorbansen fra prøven ved en specifik bølgelængde 
I denne rapport anvendes kun grafit afbrænding da denne metode er mere følsom og dermed kan 
måle lavere koncentrationer. Prøven indføres i det kolde grafitrør. Prøven fordampes ved ca 100 ⁰C 
og uønskede stoffer afbrændes ved at holde prøven ved 450-900 ⁰C i 1 minut. Efterfølgende 
fordampes alle metaller ved temperature mellem 2000-3000 ⁰C, se den røde graf på Figur 10. 
Absorbansen af den ønskede bølgelængde måles og koncentrationen beregnes ud fra en kendt 
standardkurve (Gauglitz & Vo-Dinh 2003). 
1.3.3 Nanoparticle tracking analysis - NTA 
NTA er baseret på princippet Dynamisk Lys Spredning (DLS) og bruges typisk i nano 
sammenhænge til at bestemme størrelse og aggregering i suspensioner (Farré et al. 2009). DLS 
bruges til at bestemme størrelsen af partikler i suspension eller polymere i opløsning. En given 
prøve udsættes for monokromatisk lys og intensiteten af den efterfølgende lysspredning vil 
observeres som en tidsafhængig fluktuation, se Figur 11. Større partikler vil bevæge sig 
langsommere end mindre partikler. Altså en omregning af hastigheden fra brownske bevægelser til 
partikelstørrelse (nanosight 2013).  
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Figur 11 Skematisk oversigt over NTA apparatur. Apparaturet består af en laser og en detektor. Metoden bygger på 
dynamisk lysspredning. Resultatet for store partikler vil være langsom skiftende intensitet over tid, men resultatet for 
små partikler vil være hurtigt skiftende intensitet over tid. 
Partikler undersøgt med DLS vil give et resultat baseret på hydrodynamisk radius, hvilket giver god 
mening for monodispersed opløsning (Tiede et al. 2009). Dog vil der ved tilstedeværelsen af andre 
partikler som støv, sediment, alger og føde, ikke være muligt for metoden for at skelne mellem 
partikler og dermed er metoden ikke længere brugbar (Tiede et al. 2009). Yderligere vil denne 
gruppe af metoder give en partikelstørrelse, der potentielt ligger væsentligt over den reelle radius 
(Qiang et al. 2007). 
1.3.4 Transmission elctronic microskope - TEM 
TEM bruges i mange sammenhænge til at vurdere størrelsen af nanopartikler (Dang et al. 2011b; 
Song et al. 2004). Den største fordel ved TEM er muligheden for at forstørre billeder helt op til 
x10
6
. Dog har TEM ikke mulighed for at skelne mellem kemisk sammensætninger og er derfor ret 
begrænset som analyse metode (Cao 2007). TEM er dog til stadighed den mest brugte metode ved 
karakteriseringen af nanopartikler (Nowack & Bucheli 2007). TEM fungerer ved, at en elektron 
kilde fokuseres ved hjælp af elektromagnetisme og guides igennem en tynd prøve, se Figur 12. 
Analysen foregår i vacuum og er derfor kun egnet til tørrede prøver. En detektor under prøven 
registrerer interaktioner mellem elektroner og prøvens indhold og kan derefter afbilledes. 
 
Figur 12 Skematisk oversigt over TEM analyse. Apparatet fungerer ved at en elektronkilde fokuseres ved hjælp af 
elektromagnetisme. Resultatet ses via kameraet som konturen af de absorberende elementer i prøven. Resultatet af analysen vil 
fremstå som et billede af de forskellige densiteter i prøven 
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1.3.5 Zetapotentiale 
Zetapotentiale er et mål for den statiske stabilitet et partikel kan opnå i en given opløsning. For en 
ladet partikel i suspension vil modsatrettede ladninger pakkes omkring partiklen, se Figur 13. 
Tykkelsen af denne pakning omkring partiklen er bestemt af partikelladningen og væskens 
ionstyrke. Jo højere ionstyrke jo tættere vil ionerne kunne pakkes omkring partiklen. Dette vil 
medføre, at partiklerne vil kunne komme nærmere hinanden og dermed i højere grad vil aggregere.  
Metoden er derfor ideel til at bestemme stabiliteten af ladede partikler i suspension. Metoden er dog 
mindre anvendelig til bestemmelse af partikler, der er neutrale i kraft af beskyttende coating. Når 
det kommer til ladede partikler vil et højt nummerisk zetapotentiale være ensbetydende med stabile 
partikler. Beskyttede partikler vil ikke besidde en høj overfladeladning og det resulterende 
zetapotentiale vil derfor være tilsvarende lavt, se Figur 13. Dog kan coatingen bidrage med sterisk 
stabilitet, som ikke kan afgøres ved zetapotentiale målinger. 
 
Figur 13 zetapotentiale af henholdsvis ladede partikler (venstre) og partikler beskyttet af coating (højre). Zetapotentialet 
måles som afstanden mellem ”zetapotentiale” og ”overfladepotentiale” i mV.  
1.3.6 Scanning electron microscope & energy dispersive X-ray 
Til analyse af nanopartiklernes fordeling i biofilm anvendes SEM/EDX. SEM fungerer i princippet 
på samme måde som TEM, se afsnit 1.3.4, side 31. Elektroner fokuseres ved hjælp af et 
elektromagnetisk felt og feedbacket registreres billedligt. Forskellen mellem de to ligger i, at TEM 
gennemlyser prøven, hvor SEM registrerer de reflekterede elektroner og dermed afbilleder prøvens 
landskab, snarere end densitet, se Figur 14. 
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Figur 14 Skematisk oversigt over SEM analysen. Apparatet fungerer ved at en elektronkilde fokuseres ved hjælp af 
elektromagnetisme. Kameraet opfanger de reflekterede elekroner og skaber et 3D billede af overfladestrukturen. 
Resultatet af analysen eksemplificeret ved SEM billede af biofilm på glas. 
Både SEM og TEM kan udstyres med detektorer, der gør det muligt at få informationer om kemisk 
sammensætning og strukturer. For SEM er den mest brugte EDX. EDX måler på røngtenstråling fra 
de atomer, der påvirkes af den eksterne stråling. Røngtenstråling opstår, når elektroner falder til en 
skal med lavere energi, se Figur 15. 
 
Figur 15 Skematisk oversigt over EDX analysen. Resultatet opnås ved, at en elektron smides væk fra sin skal. Elektronen fra 
en højere skal erstatter elektronen og afgiver dermed en strålingsenergi, der er kendetegnende for det specifikke grundstof. 
Intensiteten bestemmes af koncentrationen af det givne grundstof. Resultatet af analysen er eksemplificeret ved analyse af 
biofilm 
EDX er både kvalitiv og kvantitativ analyse. Den udgående stråling opdeles i to røngtentyper; 
Bremsstrahlung røngten, også kaldet baggrunds røngten, og karakteristisk røngten. Energien fra de 
karakteristiske røngtenstråler er, hvad der identificerer det specifikke atom der er skyld i strålingen, 
mens intesiteten af strålingen bestemmer koncentrationen af det givne grundstof. EDX koblet med 
SEM har en detectionsgrænse på 0,1-0,5 masse%. Elektronstrålen rammer prøve med en vinkel, der 
optimerer registreringen af tilbagestrålingen. Dette medfører dog, at ujævne overflader vil 
fejlfortolkes, da ikke alle partikler og atomer påvirkes af strålingen. 
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1.4 Metode – Syntese af partikler 
1.4.1 Pilotforsøg 
Der blev foretaget tre pilotforsøg, inden den reelle syntese blev foretaget. De tre synteser blev valgt, 
fordi de indbyrdes var forskellige nok til at give en føling med flere af de mulige 
reductionsprocesser. De tre metoder blev yderligere valgt med henblik på at lave partikler med 
forskellige størrelser, for at undersøge effekten af den efterfølgende centrifugering på partiklerne. 
1.4.1.1 P1 
Denne syntese blev valgt på trods af, at partikelstørrelsen ligger udenfor det officielle nanoområde. 
Dette blev valgt for at undersøge effekten af centrifugering på større partikler. Zhang og kolleger 
(2006) har med denne syntese fremstillet Cu-partikler i størrelsen 225 nm. 0,4 g 
Cu(CH3COO)2*H2O blev opløst i 25 ml N,N-dimethylformamid (DMF). Efterfølgende blev 5 g 
PVP (MV=10.000) og 0,3 g NaHB4 tilsat. Opløsning opvarmedes til 90⁰C. Opløsningen blev holdt 
ved denne temperatur i 6 minutter. Zhang og kolleger (2006) tørrede herefter partiklerne. Ved denne 
syntese havde jeg dog interesse i at beholde partiklerne i opløsning for bedre at kunne sammenligne 
med de næste synteser, hvorfor tørring ikke indgik. 
1.4.1.2 P2 
Andet pilotforsøg fulgte vejledningen fra Xiong og kollegaer (2011). Xiong og kolleger (2011) har 
syntetiseret NPs i størrelsen 1-2 nm. Forsøget blev foretaget i overensstemmelse med vejledningen 
fra (Xiong et al. 2011). 1,7 g CuCl2*2H2O blev opløst i 50 ml demineraliseret H2O. Opblandingen 
opvarmedes til 80 ⁰C og holdes her ved hjælp af oliebad og termostat. 8,8 g ascorbinsyre blandes i 
50 ml demineraliseret H2O. Ascorbinsyreopløsningen filtreres og dryppes over 65 minutter i Cu- 
opløsningen. Farven skiftede under drypningen fra blå, over mælket hvid til mælket gul. 
Reaktionsbeholderen blev lukket med glasslibsprop og fik lov at forløbe i 16 timer ved 80⁰C. Under 
reaktionen blev opløsningen mere og mere sortbrun. 
1.4.1.3 P3 
Tredje pilotforsøg blev foretaget ud fra forsøg, foretaget af Dang og kollegaer (2011a). Dang og 
kolleger (2011a) har syntetiseret partikler i størrelsen 0-50 nm med polyethyleneglycol (PEG) som 
stabiliseringsmiddel. For at ende med et slutprodukt i størrelsen ca. 20 nm, blev forsøget lavet med 
et molforhold for PEG:Cu på 8:1. Deres resultater viste at et blandingsforhold på 9:1 gav 
nanopartikler mellem 0-10 nm og et blandingsforhold på 7:1 gav en diameter på 10-30 nm. 20 ml 
0,02 M PEG opløsning blev blandet med 80 ml 0,01 M Cu-opløsning. 0,2 g ascorbinsyre blev tilsat 
og pH faldt herved fra 5 til 4. 0,5 g NaOH blev tilsat og pH hævet til 8. Reaktionen fik lov at 
forløbe i 60 minutter. I denne tid faldt pH til 6 og opløsningen skiftede farve fra gullig til grønlig. 
0,5 g NaBH2 blev tilsat over seks minutter hvorved der skete et farveskift til helt mørk. Reaktionen 
fik yderligere lov at køre i 15 minutter hvorefter den blev kølet til stuetemperatur. 
1.4.1.4 Analyse 
Alle tre opløsninger blev sat til at bundefælle i 120 timer, for at teste stabiliteten. Allerede her 
kunne det ses, at syntese P3 fra Dang et al (2011a) virkede en anelse ustabil og denne var allerede 
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begyndt at bundfælde. De andre opløsninger havde stadig fuld farve, men også med udfældning af 
større partikler.  
Herefter centrifugeredes alle opløsningerne ved 20.000 G. Resultaterne var meget blandede for de 
tre opløsninger.  
 
Figur 16 Bundfald og supernatant for centrifugeringsforløbet. a) resultatet for P1, grønt bundfald ved højere centrifuge 
hastigheder end 200 G. b) resultatet for P2, meget bundfald ved 200 G og mindre og mindre ved højere G. c) resultatet 
for P3, kun bundfald ved 1000 G og her kun meget lidt. Ingen tegn på kolloide partikler for supernatanten. 
Syntesen af P1 fremkom i udgangspunktet som værende sort/brun hvilket er i overensstemmelse 
med en opløsning af Cu2O- eller CuO-nanopartikler. Ved centrifugeringen sås et helt klart turkis 
bundfald. Dette er i overensstemmelse med en opløsning af Cu(OH)2. Dette kan tyde på, at de 
bundfældede partikler ikke har været nanopartikler, men derimod større partikler som har reflekteret 
lyset i de karakteristiske bølgelængder. Den resulterende supernatant beholdte sin mørke nuance, 
men med et klart grønligt skær.  
Centrifugeringen af P2 ændrede ikke på farven i opløsningen. Ved de små G var der en del 
bundfald, men efter 20.000 G blev der ikke længere dannet noget bundfald og opløsningen forblev 
en mørk sort/brun farve. Dette er ligesom for P1 i overensstemmelse med en opløsning af Cu2O 
eller CuO. At opløsningen ikke kunne bundfældes helt viser, at partikel størrelsen i opløsningen er 
tilpas lille til, at en stabil colloid opløsning er blevet dannet.  
P3 bundfældede allerede ved 1 G på 120 timer. Hverken ved 200 G eller ved 20.000 G sås der noget 
bundfald. Dette er en klar indikator om, at der ikke har været dannet nanopartikler ved denne 
syntese.   
a     b         c 
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1.4.2 Fremstilling af Cu2O nanopartikler 
På baggrund af ovenstående pilotforsøg og tilhørende centrifugering blev P2 valgt som den mest 
oplagte at gå videre med grundet det mest sikre slutprodukt. Ascorbinsyre koncentratioen blev dog 
sat ned til en mindre koncentration for at opnå en højere koncentration af Cu i det endelige produkt. 
Denne metode har før været afprøvet (ikke beskrevet her) og understøttes også af litteraturen, hvor 
forskellige ascorbin koncentrationer er testet (Xiong et al. 2011). Andre undersøgelser har lavet 
samme forsøgsopsætning med ascorbinsyre og Cu-salt og deres forsøg har inkluderet en PVP 
coating. Det antages derfor, at syntesen kan følge den afprøvede opskrift, med en tilsættelse af PVP 
på et tidligt stadie (Huang et al. 1997; Wu, Mosher & Zeng 2006; Zhu, Zhang & Yin 2004) 
Der blev lavet to synteser. En syntese med ascorbinsyre og en syntese med en blanding af 
ascorbinsyre og PVP. Blandingsforholdende kan ses i Tabel 2. Der blev syntetiseret et større 
volumen for syntese 2 (S2) end for Syntese 1 (S1). Dette skyldes, at den endelige kobber 
koncentration for denne syntese var lavere ved pilotforsøgene end S1 kobberkoncentrationen. Dertil 
ændres der ikke noget end tilsættelsen af PVP. Dette burde sikre ensartede partikler for begge 
synteser.  
Tabel 2 Oversigt over afmålte mængder for syntese af både Cu/Ascorbinsyre og Cu/Ascorbinsyre+PVP 
 Syntese 1 (S1) Syntese 2 (S2) 
 CuCl2*2H2O Ascorbinsyre CuCl2*2H2O Ascorbinsyre PVP 
Masse 8,5 g 17,5 g 17 g 35 g 11 g 
Volumen 500 ml 1000 ml 
For begge synteser var det gældende, at volumet deles lige mellem Cu-salt og ascorbinsyre. Cu-
saltopløsningen blev varmet til 80 ⁰C i oliebad. Herefter tilsættedes ascorbinsyreopløsningen over 
1½ time. For S2 blev halvdelen af PVP mængden tilsat Cu-saltopløsningen og den anden halvdel 
tilsat ascorbinsyreopløsningen inden de to blev blandet sammen. Alle krystaller blev opløst helt i 
vand, inden blandingen blev påbegyndt. Efter tilsættelse af 1/5 del af ascorbinsyren, skiftede 
opløsningen farve fra blålig til mælket gul for S1, se Figur 17, og til mælket turkis for S2, se Figur 
18. Under resten af tilsætningstiden var der ikke yderligere farveskift. Den samlede opløsning blev 
sat til fortsat varmning i oliebad i 16 timer ved 80 ⁰C. Opløsningerne blev forseglet med prop for at 
ungå fordampning af væsken. Herefter skete der kun gradvist farveændring til klar brun/sort 
opløsning for S1 og mælketbrun opløsning for S2. Efter 16 timer blev begge opløsninger taget af 
varmen og kølet til stuetemperatur. 
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Figur 17 Farveudvikling for S1. a) Cu-salt i vandig opløsning. b) Efter 1/5 tilsat ascorbinsyre. 
c) Efter 16 timers reaktion. 
 
Figur 18 Farveudvikling for S2. a) Cu-salt/PVP i vandig opløsning. b) Efter 1/5 tilsat 
ascorbinsyre/PVP. c) Efter 16 timers reaktion. 
Efter endt syntese blev begge opløsninger centrifugeret ved 20.000 G i 30 min. Resultatet blev en 
klarere opløsning med langt mindre bundfald. Det blev antaget, at dette betød en homogeniserig af 
partikelstørrelsen grundet en eliminering af de største partikler. Partiklerne blev herefter sat mørkt 
inden videre analyse.  
1.5 Metode – karakterisering af partikler 
Begge partikeltyper blev analyseret ud fra nedenstående metoder. Den kemiske sammensætning 
blev analyseret ved hjælp af UV/Vis og kvantitativ analyse. Kobber koncentrationen blev målt ved 
hjælp af AAS. Størrelsen af partiklerne blev vurderet gennem NTA og TEM analyse. TEM bruges 
desuden til at vurdere coatingens tilstand. Stabiliteten af suspensionerne blev vurderet ud fra 
zetapotentiale. Enkelte af analyserne er foretaget både for de rene partikler og for partiklerne i 
Marine Biology Laboratoty media (MBL) 
1.5.1 UV/Vis 
Der blev målt på bølgelængder mellem 200-900 nm. Begge partikelopløsninger blev fortyndet 
1:160 i demineralisret vand, da intensiteten ellers oversteg 100 % og derfor ikke kunne aflæses. 
Målingerne blev foretaget på en Perkin Elmer Lambda 9.   
a b c 
a b c 
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1.5.2 AAS 
AAS fremgangsmåden er opdelt i 7 trin: 
1) Opblanding af suspensionen i 1,5 ml 65% HNO3. Opblandingen stod i syren i 30 minutter inden 
trin 2. 
2) Prøverne blev overført til teflonrør. 1,5 ml vand blev brugt til at efterskylle ebbendorf rørerne. 
Tilbageværende væske blev overført med pippette.  
3) Teflonrørerne blev lukket og placeret forseglet i mikrobølgeovn. Opvarmningen skete 4 
intervaller á 6 minutter ved henholdvsis 250, 400, 650 og 250 W.  
4) Teflonrørerne overføres til nedkøling i vandbad i 20 minutter.  
5) Filtre forberedes mens prøverne køles. 0,45 µm filtre blev væddet med en 1:1 opløsning af 65% 
HNO3 i miliQ vand. Efterfølgende blev filtrene vasket 3-4 gange med miliQ vand.  
6) Prøverne filtreres over i 25 ml måleglas. Teflonrørerne og filtrerne blev skyllet efter med miliQ 
vand indtil total volumen på 25 ml var opnået.  1-1,5 ml af prøverne blev overfært til AAS bærer.  
7) AAS analyse foretaget. Der blev anvendt grafitafbrænding som forklaret på side 30. 
1.5.3 NTA 
For begge partikler blev opløsningen analyseret. Derudover blev der lavet målinger på opløsningen 
fortyndet 1:10 og for en suspension af partiklerne i MBL. Opløsningen blev lavet 1:1, da 
koncentrationen ellers var for lav at måle på. Analysen blev lavet på NanoSight LM 1.0 (NanoSight 
Ltd. Amesbury, UK). Partikelstørrelsesfordelingen blev bestemt ved at partikler blev belyst med et 
rød laser, bølgelængde 638 nm, med en tracking periode på 60 sekunder. Data blev analyseret med 
integreret analyseprogram NTA 2.2 build 0366. Analysetemperatur var 22 C⁰. 
1.5.4 TEM 
Der blev taget TEM billeder af de to partikler, af partiklerne 1:1 i MBL og af partiklerne i filtreret 
ferskvand. En dråbe af hver opløsing blev placeret på en karbonfilm på et kobbergitter i 24 timer for 
indtørring. Analysen blev foretaget med et JEOL 2010 analytisk TEM. Maskinen har en LaB6 
elektronkilde. Instrumentet har en opløsning på 0,19 nm og kan måle ned til 0,5 nm. 
1.5.5 Zetapotentiale 
Zetapotentiale blev målt for alle testede koncentrationer i MBL og for tre forskellige 
koncentrationer i ferskvand. Koncentrationsrækkerne blev lavet umiddelbart inden første måling 
blev foretaget. En ekstra måling blev foretaget tre dage senere for at sikre en stabil måling. Test 
blev foretaget på en Malvern zetasizer.  
1.6 Metode – statistisk analyse 
Alle statistiske analyser laves med SYSTAT 12. Shapiro-Wilks test bruges til undersøgelse af 
normalfordeling. Levenes test bruges til test af ens varianser. For alle parvise sammenligninger 
anvendes t-test. Ved flere datasæt anvendes ANOVA med post hoc Tukey test for parametriske 
datasæt. Signifikant forskel deffineres som P<0,05. 
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1.7 Resultater – partikelkarakterisering 
1.7.1 Kemisk sammensætning 
UV/Vis analyse af partikler blev foretaget for at vurdere den kemiske sammensætning af 
partiklerne. Som det kan ses på Figur 19, er der ingen tegn på plasmon resonance ved 577 nm, 
hvilket havde været tegn på rene metalliske Cu nanopartikler. Grafens eneste karakteristiske udslag 
er givet ved 250 nm for Cu2O-AA nanopartiklerne. Signalet for Cu2O-PVP ved 210 nm skyldes 
PVP molekylerne (Oster & Immergut 1953).  
 
Figur 19 UV/Vis resultater for de syntetiserede nanopartikler. Absorbansen afbildet som funktion 
af bølgelængden (nm). Resultat for Cu2O-AA og Cu2O-PVP nanopartikler i fortynding 1:160. 
Der ses ingen karakteristisk peak fra plasmon resonance ved 577 nm. 
Ud fra den manglende top ved 577 nm kan det konkluderes, at nanopartiklerne har gennemgået en 
oxidation efter endt syntese. Tidligere studier har vist, at syntetiserede Cu nanopartikler typisk 
oxideres til Cu2O ved udsættelse for Oxygen (Salavati-Niasari & Davar 2009). For at konfirmere 
dette oxidations trin blev partiklerne sat til at reagere med et ammoniaksalt. Cu
2+
 reagerer hurtigt 
med NH3 under formation af kompleksionen Cu(NH3)4
2+
: 
Cu(OH)2 + 4NH3 → Cu(NH3)4
2+
 + 2OH
-
 
Denne reaktion sker ikke med Cu+ ioner. Cu(NH3)4
2+
 er stærkt blå og reaktionen er derfor nemt 
genkendelig. Ved forsøget var der ingen blålig reaktion at se. Reaktionen kunne fremprovokeres 
ved først at lade partiklerne reagere med H2O2. Den yderligere oxidation af partiklerne oxiderede 
Cu
+
 til Cu
2+
. Det kan derfor konkluderes, at de syntetiserede partikler fra S1 og S2 var Cu2O 
nanopartikler med henholdsvis Ascorbinsyre coating (Cu2O-AA) og med PVP coating (Cu2O-PVP). 
1.7.2 Koncentration 
Koncentrationen af nanopartikelsuspensionerne blev bestem ved AAS analyse. Der blev foretaget 
tre målinger for både Cu2O-AA og Cu2O-PVP. Koncentrationen af nanopartikelsuspensionerne blev 
fundet til at være 0,436±0,02 og 0,446±0,01 mg Cu/ml for henholdsvis Cu2O-AA og Cu2O-PVP. 
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Der var ingen signifikant forskel på de to koncentrationer (t-test; p=0,21). Koncentrationerne blev 
videre brugt til beregning af koncentrationer i testrækken. 
1.7.3 Partikel størrelse, form og coating 
Der blev lavet NTA og TEM analyse af begge de syntetiserede partikler. Begge analyser blev lavet 
både for stockopløsningerne og for partiklerne i MBL media. Grafisk afbildning af alle resultater er 
præsenteret.  
NTA data blev målt som antal partikler pr. ml som funktion af partikeldiameter. Koncentrationen 
blev omskrevet til % af den samlede koncentration for bedre at kunne sammenligne resultaterne.  
Kurvens højeste punkt er vurderet som den primære partikelstørrelse. 
 
Figur 20 NTA analyse af partikelstørrelse for Cu2O-AA og Cu2O-PVP. Procenten af antal 
partikler af total antallet, afbildet som funktion af deres diameter (nm)  
NTA analyse af Cu2O-AA nanopartiklerne viser en primær partikelstørrelse på 9 nm, dog med en 
del partikler med væsentlig større diameter. NTA analysen af Cu2O-PVP nanopartikler viser, at der 
ikke kan specificeres en decideret primærpartikelstørrelse. De fire højeste koncentrationer 
repræsenterer henholdsvis 10, 41, 63 og 85 nm. Partikelstørrelsesfordelingen for Cu2O-AA og 
Cu2O-PVP spreder sig over samme diametre på henholdsvis 4-146 og 9-153 nm.  
Formålet med tilsættelsen af PVP var at stabilisere partikelstørrelsen. Disse resultater viser, at det 
modsatte er tilfældet. Da NTA ikke skelner mellem partikeltyper kan den større partikeldiversitet 
skyldes, at der også bliver målt på løse PVP kæder, PVP aggregater eller på partikler med forskellig 
tykkelse coating. 
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Figur 21 Sammenligning af partikelstørrelser for ren Cu2O-AA og Cu2O-AA 1:1 i MBL som 
målt med NTA. Partikler pr. ml afbildet som funktion af partikel diameteren 
Mediet ændrer ikke meget på, hvilke størrelser partiklerne fordeler sig over. Dog ses der en mindre 
forskydning mod større partikler. Cu2O-AA fordeler sig over 4-146 nm, hvor de i medie fordeler sig 
over 17-149 nm. Dermed ikke den store ændring i størrelsesfordelingen. Den primære 
partikelstørrelse forskydes fra 9 til 46 nm. Den højere partikelstørrelse kan skyldes en øget 
aggregeringsrate, når det stabiliserende sure miljø udskiftes med et neutralt medie. 
 
Figur 22 Sammenligning af partikelstørrelser for rene Cu2O-PVP og Cu2O-PVP 1:1 i MBL 
media. Partikler pr. ml afbildet som funktion af partikel diameteren 
Cu2O-PVP i MBL har partikelstørrlser på 3 og 19 nm hvor Cu2O-PVP havde partikelstørrelser på 
10, 41, 63 og 85. Ligesom for De rene Cu2O-PVP partikler er det svært at vurdere en decideret 
primærpartikelstørrelse.  
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Der blev taget TEM billeder af begge partikeltyper både rene, 1:1 i MBL media og 1:1 i filtreret 
ferskvand. Ud fra billederne blev der vurderet både primær partikelstørrelse, størrelsesfordeling, 
partikelform og coating. Der blev for hver prøve målt størrelse på >100 partikler.  
 
Figur 23 Afbildning af Cu2O nanopartikler fra TEM analysen. Cu2O-AA (venstre) og Cu2O-PVP (højre)  
Cu2O-AA nanopartiklerne, se Figur 23 venstre, har en primærpartikelstørrelse på 0-5 nm, med en 
sekundær partikelstørrelse mellem 5-10 nm. De største partikler for Cu2O-AA ses ved 40-45 nm. 
Dermed har Cu2O-AA nanopartikler en størrelsesfordeling på 0-45 nm, se Figur 24. 
Cu2O-PVP nanopartiklerne, se Figur 23 højre, har en primærpartikelstørrelse på 10-15 nm, med en 
sekundær partikelstørrelse mellem 15-20 nm. De mindste partikler for Cu2O-PVP ses ved 0-5 nm 
og de største partikler ses ved 50-55 nm. Dermed har Cu2O-PVP nanopartikler en 
størrelsesfordeling på 0-55 nm, se Figur 24. 
 
Figur 24 Sammenligning af partikelstørrelse for Cu2O-AA og Cu2O-PVP nanopartikler. Procent 
antal partikler som funktion af partikel diameter. Diameter intervaller angivet á 5 nm. 
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Generelt er Cu2O-AA nanopartiklerne mindre end Cu2O-PVP nanopartiklerne. De to partikler har 
signifikant forskellige middelstørrelser (t-test; p=0,00) på henholdsvis 6,27±5,6 nm og 11,11±7,4 
nm for Cu2O-AA og Cu2O-PVP 
 
Figur 25 Afbildning af Cu2O nanopartikler fra TEM analysen. Cu2O-AA i MBL media (venstre) og Cu2O-PVP i 
MBL media (højre). 
Cu2O-AA nanopartiklerne i MBL, se Figur 25 venstre, har en primærpartikelstørrelse på 5-10 nm. 
Partikelstørrelsen er dog fordelt ret lige på begge sider af dette. Så den sekundære partikelstørrelse 
ligger mellem 0-5 nm og 10-15 nm. De største partikler for Cu2O-AA i MBL ses ved 40-45 nm. 
Dermed har Cu2O-AA i MBL nanopartikler en størrelses fordeling på 0-45 nm, se Figur 26. 
 
Figur 26 Sammenligning af partikelstørrelse for Cu2O-AA og Cu2O-AA i MBL. Procent antal 
partikler som funktion af partikel diameter. Diameter intervaller angivet á 5 nm. 
Sammenligningen af de rene partikler med partiklerne i MBL viser en signifikant forskydning mod 
højre og dermed større partikler med diameter på 8,93±6,9 nm (t-test; p=0,003). De fleste partikler 
ligger for Cu2O-AA på 0-10 nm, hvor de for Cu2O-AA i MBL ligger mellem 0-15 nm. For begge 
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prøver ligger de største partikler på 40-45 nm. Dermed er der ikke nogen forskydning i den 
overordnede størelsesfordeling. 
Cu2O-PVP nanopartiklerne i MBL, se Figur 25 højre, har en primærpartikelstørrelse på 5-10 nm. 
Sekundært har partiklerne en størrelse på 10-15 nm. Der ses dog en jævn fordeling af partikler med 
diameter på både 0-5 nm og 15-25 nm. De største partikler for Cu2O-PVP i MBL ses ved 50-55 nm. 
Dermed har Cu2O-PVP i MBL nanopartikler en størrelsesfordeling på 0-55 nm, se Figur 26. 
 
Figur 27 Sammenligning af partikelstørrelse for Cu2O-PVP og Cu2O-PVP i MBL. Procent antal 
partikler som funktion af partikeldiameter. Diameter intervaller angivet á 5 nm. 
Sammenligning af de rene partikler med partiklerne i MBL viser en størrelsesforskydning mod 
venstre og dermed mindre partikler. Dog resulterer opblandingen ikke i en signifikant 
størrelsesforskydning til en gennemsnitsdiameter på 10,68±7,9 (t-test; p=0,73).  
Sammenligning af de to partikler i MBL viser en udligning af størrelsesforskellen mellem de to 
partikeltyper. Der ses stadig en mindre størrelsesforskel, men ikke længere signifikant forskel (t-
test; p=0,09). Cu2O-AA i MBL har en gennemsnitlig partikelstørrelse på 8,93±6,9 nm. Cu2O-PVP i 
MBL har en partikelstørrelse på 10,68±7,9 nm. Cu2O-PVP spreder sig stadig over et større 
størrelsesinterval på 0-55 nm, hvor Cu2O-AA kun spreder sig over 0-45 nm. 
Som det kan ses fra Figur 28 har PVP molekylerne dannet en tynd coating på partiklerne. PVP er 
svært at skelne fra baggrunden, der består af en karbonfilm. Der kan dog anes en tynd lys ring 
omkring de fleste partikler, Figur 28a, som ikke ses ud fra TEM billederne af Cu2O-AA partiklerne, 
Figur 28c.  
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Figur 28 analyse af PVP coating fra TEM billeder. a) Cu2O-PVP partikler. b) udsnit af a, med forstørring 
af tydelig PVP coating. c) Cu2O-AA partikler. 
Alle partikler i Cu2O-AA vurderes til at være sfæriske. Dog er enkelte partikler en anelse ovale. Der 
sås ikke forskel på formen af de to partikeltyper. PVP’en har altså ikke bidraget med en 
stabilisering af formen på partiklerne.   
TEM billederne taget af partiklerne i ferskvand viste, at partiklerne i høj grad var i opløsning. Dette 
gjorde det umuligt at måle en diameter på partiklerne, da den slørede kant giver for høj usikkerhed i 
forhold til størrelsesvurderingen, se Figur 29.  
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Figur 29 TEM billeder af Cu2O nanopartiklerne i ferskvand. Venstre) Cu2O-AA og højre) Cu2O-PVP. Som det 
kan ses for begge partikeltyper, er partikelkanterne ufokuserede. Dette tages til at betyde, at partiklerne er i 
opløsning. Ydermere forhindrer det en reel størrelsesvurdering af partiklerne 
 
1.7.4 Stabilitet 
Zetapotentiale blev målt for begge partikeltyper. Derudover blev der målt zetapotentiale for alle de 
undersøgte koncentrationer af partiklerne. Zetapotentialet måles for at få indblik i stabiliteten af 
partikelsuspensionerne. Zetapotentialet blev målt umiddelbart efter fortyndingen og derudover blev 
alle koncentrationerne målt efter 72 timer for at vurdere forskellen i stabilitet efter en hvis 
bundfældningstid. 72 timer blev valgt for at kunne sammenholdes med de efterfølgende 
toksicitetsmålinger. Der sås ikke nogen generel ændring i zetapotentiale for de efterfølgende 
målinger. Kun for 0,02 mg Cu/L Cu2O-AA og for 0,01 mg Cu/L Cu2O-PVP sås en signifikant 
ændring til højere zetapotentialer (t-test; p<0,05) 
Zetapotentiale for Cu2O-AA blev målt til -4,18±0,6 mV og for Cu2O-PVP til 0,6±0,03 mV, se Figur 
30. Zetapotentialet for de to partikler blev fundet til ikke at være signifikant forskellige (t-test; 
p=0,07). Dog antages det, at der er en tendens til højere zetapotentialer for Cu2O-AA. 
 
1,5 µm 60 nm 
nm 
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Figur 30 Sammenligning af zetapotentiale for Cu2O-AA og Cu2O-PVP i stockopløsning. 
Zetapotentialet angivet i mV som middelværdi ± standardafvigelser. 
For hverken Cu2O-AA eller Cu2O-PVP er der nogen klar sammenhæng mellem koncentration og 
zetapotentiale, se Figur 31. Statistisk set er der forskel i zetapotentiale mellem koncentrationerne 
(ANOVA; p=0,00). Dog giver dette ikke noget indtryk, af at der skulle være en sammenhæng 
mellem de to paramtrer. Kun mellem to sæt koncentrationer for Cu2O-AA var der signifikant 
forskel; 0,01 og 0,02 mg Cu/L (Tukey test: p=0,007) og 0,02 og 0,04 mg Cu/L (tukey test: 
p=0,006). For Cu2O-PVP sås der ingen forskel mellem nogle af koncentrationerne. For partiklerne 
imellem sås der kun signifikant forskel i zetapotentiale for 0,01 mg Cu/L (t-test: p=0,048), hvor 
Cu2O-AA var højere end Cu2O-PVP og for 0,08 mg Cu/L (t-test: p=0,04), hvor Cu2O-PVP var 
højere end Cu2O-AA 
 
Figur 31 Sammenligning af zetapotentiale for alle koncentrationer af Cu2O-AA og Cu2O-PVP i 
MBL. Zetapotentialet angivet i mV som middelværdi ± standardafvigelser. 
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Resultaterne for partiklerne i ferskvand viser samme manglende tendens i relation mellem 
koncentration og zetapotentiale. Kun mellem 0,1 og 0,15 mg Cu/L for Cu2O-AA sås der signifikant 
forskel (Tukey: p=0,013). For ingen af koncentrationerne sås der signifikant forskel mellem de to 
partikeltyper (t-test: p>0,05) 
 
Figur 32 Sammenligning af zetapotentiale for alle koncentrationer af Cu2O-AA og Cu2O-PVP i 
ferskvand. Zetapotentialet angivet i mV som middelværdi ± standardafvigelser. 
Et zetapotentiale på ±5-20 mV vil ikke angive en stabil suspension. Der er derfor god grund til at 
antage, at Cu2O-AA partiklerne vil aggregere og bundfælde. Zetapotentiale siges normalt at skulle 
ligge i størrelsesordnen ±30-40 mV for en stabil suspension. Der er dog andre faktorer, der spiller 
ind, når det kommer til de coatede Cu2O-PVP partikler. For disse partikler vil der snarere være tale 
om, at et lavt nummerisk zetapotentiale udgør en stabil opløsning. Hvis det antages, at der er en 
korrelation mellem PVP-kædernes skærmning for overfladeladningen og coatingens stabilitet, så vil 
et lavt zetapotentiale betyde en bedre coating. Da coatingen bidrager med sterisk stabilitet, vil disse 
partikler være mere stabile i suspension ved lave zetapotentialer. Cu2O-PVP partiklerne opnår 
højere værdier både i MBL og i ferskvand, end de har i stamopløsningen. Dette betyder for disse 
partikler, at de er mindre stabile i de miljøer, de potentielt kan ende i. 
Sammenligning af disse potentialer er derfor ikke sigende for, hvor stabile de to partikeltyper er i 
forhold til hinanden.  
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Tabel 3 sammenfatning af resultater for de kemiske analyser, AAS, NTA, TEM, Zetapotentiale 
Partikel Koncentration  
(mg Cu/ml) 
Partikelstørrelse (nm) 
 
AAS 
NTA TEM (i MBL) 
Primær partikler  St. fordeling  Primær partikler St. fordeling  
Cu2O-AA 0,436±0,02 9 4-146 0-5 (5-10) 0-45 (0-45) 
Cu2O-PVP 0,446±0,01 10, 41, 63, 85 9-100 10-15 (5-10) 0-55 (0-55) 
 Stabilitet 
Zetapotentiale (mV) i MBL 
Koncentration mg Cu/L 
Stock 0,45 0,2 0,08 0,04 0,02 0,01 
Cu2O-AA -3,35±0,79 -11,19±1,66 -11,17±0,76 -9,15±1,26 -12,37±1,62 -7,46±0,68 -11,97±0,68 
Cu2O-PVP 0,12±1,05 -9,5±3,04 -11,2±0,1 -14,2±0,72 -13,1±3,01 -8,97±3,72 -8,9±2,24 
 Zetapotentiale (mV) i ferskvand 
Kocentration mg Cu/L 
 0,05 0,1 0,15 
Cu2O-AA -8,0±2,4 
-7,3±0,3 
-5,85±1,0 
-8,48±1,2 
-10,52±1,1 
-8,28±1,2 Cu2O-PVP 
Ud fra alle ovenstående analyser ser det ikke ud til at PVP coatingen har påvirket syntesen af 
nanopartikler. Størrelsen af partiklerne er i udgangspunktet det samme, om end størrelsesforskellen 
udlignes i det anvendte medie. Stabiliteten af partiklerne er umiddelbart den samme for begge 
partikeltyper, dog er zetapotentiale ikke en anvendelig metode når det kommer til at skulle 
sammenligne statisk- og steriskstabiliserede partikler. Alle kemiske data vil blive diskuteret i den 
afsluttende diskussion, side 70. 
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2 Undersøgelse af toksicitet af Cu2O nanopartikler på Chlamydomonas 
reinhaardtii 
Anden del af projektet omhandler toksiciteten af Cu2O-nanopartiklerne. Forsøget blev opstillet med 
henblik på at undersøge toxiciteten på pelagiske organismer. I det følgende beskrives de 
overvejelser, der var en del af processen inden forsøget startede og derefter selve fremgangsmåden 
og resultaterne af undersøgelsen. 
2.1 Forsøgsovervejelser 
Da økotoksikologiske undersøgelser af nanopartikeler stadig er i udviklingsstadiet, er der mange 
spørgsmål, der stadig er vigtige at holde sig for øje, når disse test skal udføres. Hvilke materialer 
skal testes og i hvilken form? Hvilke matrix og koncentrationsniveauer skal testes? Hvordan skal 
forsøget opsættes? Hvilke parametre skal undersøges under forsøgsforløbet? Og hvordan skal 
nanopartiklerne og medie karakteriseres før under og efter forsøget? (Tiede et al. 2009).  
OECD 201 (2006) angiver retningslinjer for test af kemikalier på ferskvands mikroalger og 
cyanobakterier. Ligesom mange andre OECD retningslinjer er disse lavet med henblik på 
traditionelle kemikalier og er dermed ikke nødvendigvis dækkende for nanopartikler. Anvendte 
standard testorganismer og endpoints som dødelighed, mobilitet, vækst og reproduktion er generelt 
anset for stadig at være brugbare også ved test af nanopartikler (Handy, R. D. et al. 2012). Dog kan 
der for de fleste test foretages modifikationer og forbedringer, der kan tilpasse testene bedre til 
nanopartikler (Handy, R. D. et al. 2012). Ifølge OECD 201 testes encellede alger over en 
tidsperiode på 72 timer (OECD 2006). Da denne faktor primært bestemmes af organismernes 
generationstid, er det ikke en faktor, der skal ændres på grund af nanopartikler (Handy, R. D. et al. 
2012). Det samme er gældende for valg af arter, der testes. Parametre som medium, omrystning og 
lys ser dog ud til at kunne påvirke nanopartikler anderledes end de påvirker traditionelle kemikalier 
(Handy, R. D. et al. 2012). Dette medfører, at disse parametre potentielt bør ændres i forhold til 
testning af nanopartikler.  
Testen skal laves i minimum 3 replikater for hver koncentration. Afhængigt af, hvilke arter der 
testes, skal lysintensitet og temperatur tilpasses, så der gives optimale vækstbetingelser for 
organismen. Typisk vil temperaturen ligge mellem 21-24 ⁰C og lysintensiteten mellem 60-120 
uE*m
-1
*s
-1
 (OECD 2006).  
Herudover, anbefaler OECD to forskellige medier: OECD og AAP. Modifikationer af vækstmediet 
kan dog være nødvendigt for nogle formål, som for eksempel når der skal testes metaller og chelate 
forbindelser. Modificerede medier skal beskrives i detaljer og der skal gives en klar begrundelse for 
brugen af dette (OECD 2006).  
Mine indledende forsøg viste, at nanopartiklerne hurtigt aggregerer og bundfælder ved brug af de 
traditionelle medier. Da jeg ønskede at teste toxiciteten for pelagiske organismer, vil det være mere 
optimalt med et medie, der bedre holder partiklerne i opløsning. Marine Biology Laboratory medie 
(MBL) blev anvendt (Nichols 1973), se  
51 
 
Bilag 1.  OECD 201 er mest anvendelig for vandopløselige substanser, som under disse forhold er 
antaget at forblive i vandfasen. Skal der testes ustabile, stærkt adsorberende, farvede eller 
tungtopløselige stoffer, der potentielt kan påvirke biotilgængeligheden for næringsstoffer eller 
mineraler i testmediet, kan det anbefales, at der modificeres på de ovenstående parametre (OECD 
2006).  
Da toksiciteten af alle stoffer i udgangspunktet er forskellig, er der ikke nogen retningslinjer for, 
hvilke koncentrationer der skal testes. Der er dog konventioner, der skal følges for at opnå resultat. 
Koncentrationen skal som minimum dække 5-75% vækstinhibering af algerne (OECD 2006). 
Koncentrationerne skal være geometrisk fordelt og koncentrationsrækken skal bestå af minmum 
fem koncentrationer (OECD 2006). Der skal også tages højde, for hvilke PEC (Predicted 
Environmental Concentration) værdier der er estimeret for det givne kemikalie (Griffitt et al. 2008). 
I øjeblikket findes der ingen eller få reelle målinger af nanopartikelkoncentrationen i miljøet, og det 
antages at koncentrationerne ikke vil overstige 10 mg/L (Griffitt et al. 2008).  
Manusadzianas og kollegaer (2011) testede CuO-nanopartikler i størrelsen 0-50 nm og fandt for 
algen Nitellopsis obtusa, en LC50 værdi på 4,3±0,35 mg Cu/L (Manusadžianas et al. 2011). Griffit 
og kollegaer (2008) testede 5 koncentrationer af 15-45 nm Cu nanopartikler på Daphnia pulex og på 
Danio rerio og fandt en EC50 værdi på henholdsvis 0,06 og 0,94 mg Cu/L (Griffitt et al. 2008). 
Aruoja og kollegaer (2009) fandt for Pseudokirchneriella Subcapitata en EC50 på 0,71 mg Cu/L og 
en komplet vækst inhibering for P. subcapitata lå på 6,4 mg Cu/L for 30 nm CuO-nanopartikler 
(Aruoja et al. 2009). Griffit og kollegaer (2008) testede fem koncentrationer. For at få en 
jævnfordeling omkring EC50 værdier blev der valgt to koncentrationer på hver side af den 
estimerede EC50 værdi; 0,6%, 0,36%, 100% (EC50), 167% og 278% (Griffitt et al. 2008).  
Jeg testede toksiciteten af de syntetiserede Cu2O nanopartikler på grønalgen C. reinhaardtii. Baseret 
på ovenstående forsøg, valgte jeg en koncentrationsrække på 0,01-2,5 mg Cu/L MBL. Inden testen 
fortsatte med Cu2O nanopartiklerne blev der målt pH for hver koncentration i 
koncentrationsrækken.  
Tabel 4 Oversigt over pH-værdier for alle koncentrationer af nanopartikler i MBL 
Koncentration (mg Cu/L) Kontrol 0,01 0,2 0,46 1,07 2,5 
pH Cu2O-AA 7,54 7,54 7,16 6,38 4,94 3,3 
pH Cu2O-PVP 7,54 7,48 7,27 6,7 5,48 3,75 
En korrigering af pH kunne potentielt øge eller mindske sedimentationen af nanopartiklerne og 
dermed give en fordrejning af resultaterne, hvorfor pH ikke korrigeres. Der blev derfor kun 
foretaget forsøg med koncentrationer 0-0,45 mg Cu/L. 
Da der til stadighed er tvivl omkring, hvordan nanopartiklers toksicitet reelt opstår, er det potentielt 
relevant for alle test at have en referenceramme (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). Mange har 
lavet forsøg med det formål at undersøge signifikansen af partikelstørrelse og disse studier har 
inkluderet parallelforsøg med mikropartikler af stofferne og/eller ionformen af stoffet (Aruoja et al. 
2009). Griffit og kollegaer (2008) har lavet forsøg, hvor metalsalte blev brugt som reference for 
testning af nanopartikler (Griffitt et al. 2008).  
Jeg brugte en vandig opløsning af 97% CuCl2. Partiklerne blev oprindeligt syntetiseret på CuCl2, 
hvilket gør en sammenligning mellem resultaterne simplere. 
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2.2 Testorganisme 
Der kan bruges mange forskellige arter af alger. OECD 201 anbefaler følgende arter; 
Pseudokirchneriella subcapitata og Desmodesmus subspicatus (OECD 2006). Bruges andre arter end de 
angivne, skal der som minimum for undersøgelsen fremgå, hvilken art, hvilken oprindelse denne har og en 
bekræftelse af at denne art kan holde en eksponentiel vækst under hele forsøgsperioden (OECD 2006). For 
alle arter skal biomassen i udganspunktet være lav nok til at der ikke opstår vækstinhibering grundet 
manglende næringsstoffer i løbet af testen (OECD 2006). For de to anbefalede arter ligger biomassen 
mellem 2*10
3
-5*10
4
. 
Indledende forsøg med kobber viste, at arten C. reinhaardtii, var mere følsom end andre arter over 
for kobber ioner. Foruden at være følsom over for kobber, er denne arts genom fuldt kortlagt. 
Testen blev derfor udført med denne art. Celle antallet blev afstemt efter P. Subcapitata til 2-7 * 10
4
 
celler pr. ml. Ved hvert forsøgs start blev algekulturen fortyndet for at nå denne densitet. 
2.2.1 Chlamydomonas reinhaardtii 
C. reinhaardtii er både heterothallisk og isogamisk. Algen har to haploide kloner, en plus og en 
minus. Reproduktion sker mellem en plus og en minus gameter. Resultatet er fire datterceller per 
gamet med samme ”fortegn” som modercellen. Reproduktion sker ved vegetativ celledeling ved 
formation af fire vegetative datterceller med samme ”fortegn” som modercellen. Miljømæssige 
forhold, som manglende nitrogen, stimulerer udviklingen af gameter fra vegetative datterceller 
(Peng et al. 2012), se Figur 33. Aktive gameter og vegetative celler er morfologisk ens. En 
livscyklus for vegetativ celledeling varer 24 timer under optimale forhold (Jones 1970). 
 
Figur 33 Reproduktion for C. reinhaardtii varighed ca 24 timer. Reproduktion sker mellem en plus og en minus gameter. 
Resultatet er fire datterceller per gamet med samme ”fortegn” som modercellen. Redigeret fra (Peng et al. 2012) 
2.3 Biologisk analyse 
2.3.1 Flow cytometry 
Bestemmesle af celleantal blev bestemt ved flow cytometri. Antallet af celler bestemmes ud fra 
lysreflektion fra hver enkelt celle. Metoden bruges typisk til målinger af blodceller eller lignende. 
Instrumentet vil kunne indstilles til at måle på både flourescerende lys og på reflekteret synligt lys, 
se Figur 34. Til måling af grønalgeceller bliver der undersøgt lysspredning fra Chlorofyl A i 
intervallet 680-690 nm. Flourosecerende kalibreringsperler tilsættes til hver prøve for at notere det 
volumen af prøven, der tælles på. 
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Figur 34 Skematisk overblik over flow cytormetri instrument. Lyset, der reflekteres 
fra pigmenter i cellerne, opfanges af sensorer og hvert signal noteres som én celle 
2.4 Metode – vækstinhibering af C. reinhaardtii 
2.4.1 Fremgangsmåde 
Forsøgsopstillingen blev lavet i henhold til OECD retningslinjer omkring varighed, lys og 
temperatur (OECD 2006).  
Flow cytometry blev anvendt til at tælle celleantal inden forsøget. Før hver test blev algekulturen på 
baggrund af startmålingerne fortyndet i MBL således, at celleantallet kom inden for det anbefalede 
interval på 2-7*10
4
 celler/ml med en korrigering for den efterfølgende 1:10 fortynding.  
En koncentrationsrække fra 0,01-0,46 mg Cu/L MBL blev forberedt til hvert forsøg. 
Fortyndingsfaktoren blev beregnet ud fra følgende: 
 
Hvor n er antal koncentrationer, i dette tilfælde 6, i rækken og max og min koncentrationen er 
henholdsvist den højeste og laveste koncentration. Koncentrationsrækken blev lavet i 50 ml rør. 
Den højeste koncentration blev lavet med følgende volumener: 
Cu(aq): 0,001 ml 
Cu2O-AA: 0,058 ml 
Cu2O-PVP: 0,056 ml 
54 
 
Fra den højeste koncentration til den næste blev der overført 22,38 ml til 30 ml MBL. Det overførte 
volumen var beregnet som følgende: 
 
Hvor Pv er det volumen, der pippeteres mellem hver koncentration, og V er total volumen (30 ml). 
Der blev lavet 3 replikater for hver Cu behandling og dertil 6 kontroller. For hver prøve blev der 
overført 1 ml algekultur og 9 ml af den pågældende koncentration til 25ml kulturflasker. pH blev 
målt til mellem 6,3 og 7,3 for alle replikater for alle behandlinger, både før og efter forsøget.  
Alle kulturflasker blev placeret på et rotorbord. Testen forløb i 72 timer med en dag/nat cyklus på 
16/8 timer under 4*54 watt T5 flourescerende rør ved 22⁰C og ved 72 RPM (runder pr. minut), se 
Figur 35. 
Under testen blev flaskerne manuelt rystet engang i døgnet for at undgå for megen dugdannelse.  
Ved forsøgets afslutning blev alle prøver analyseret med flow cytometry (FC). En ml prøve blev 
overført til FC rør, sammen med 10 µl kallibreringsperler (959 perler pr. µl). Prøverne blev kørt 
igennem analysen inden videre databehandling. 
 
Figur 35 Kulturflasker på rotorbord. Forsøgsvarighed, 72 timer. Dag/nat 
cyklus, 16/8 timer. Lys, 4*54 watt T5 flourescerende rør. Temperatur, 22⁰C. 
Omdrejninger 72 RPM (runder pr. minut (egne billeder) 
 
2.5 Metode - databehandling 
For at beregner vækstinhiberingen som funktion af koncentrationen af Cu blev følgende 
beregninger lavet. Først beregnes vækstraten. Vækstraten blev bestemt i henhold til OECD 201 
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(OECD 2006). Efterfølgende blev den procentielle vækstinhibering beregnet. Resultaterne blev 
afbildet som procent vækst inhibering over log(koncentration). Den specifikke vækstrate blev for 
alle datasæt beregnet som følgende: 
 
µi-j er gennemsnitlige specifikke vækstrate fra tiden i til j. Xi er biomassen til tiden i og Xj er 
biomassen til tiden j. Efterfølgende blev vækstinhibering beregnet for alle datasæt. For kontrol 
dataerne blev dette beregnet i forhold til gennemsnittet af kontrollernes specifikke vækstrate. 
 
Hvor %Ir er procent inhibering af den specifikke vækstrate, µC er gennemsnits specifik vækstrate 
for kontrolgruppen og µT er specifik vækstrate for hver behandling. 
2.6 Metode – statistisk analyse 
Regressionsanalyse af resultaterne blev foretaget i Sigmaplot 11. Sigmoidal regression med 95% 
konfidensinterval blev anvendt 
2.7 Resultater 
Efter endt forsøg var der tydelig forskel på farveintensiteten i prøverne. Prøver med høj Cu-
koncentration var helt gennemsigtige, mens prøver med lavest koncentration, samt kontrolle, var 
grønlige og ugennemsigtige. 
Toksiciteten af Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP blev beregnet. Resultatet kan ses i Figur 36. Figuren 
viser en negativ vækstinhibering for de laveste Cu koncentrationer og derefter en stigning til 
henholdsvis 95%, 70% og 135% for Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP. 
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Figur 36 Resultatet af toksicitetstesten af Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP på C. reindhaardtii. 
Procent vækstinhibering som funktion af koncentrationen af Cu (µg Cu/L). Alle punkter angiver 
middelværdien beregnet for den pågældende koncentration (n=6).  
Den procentvise vækstinhibering steg ved øget eksponeringskoncentration for alle tre behandlinger. 
Den største vækstinhibering observeres for alger udsat for Cu(aq). Den højeste toksicitet (EC50) ses 
dog for Cu2O-AA. Dernæst kommer Cu2O-PVP og sidst Cu(aq). En statistisk sammenligning af de 
tre EC50 værdier. EC50 blev fundet til henholdsvis 0,4, 0,2, 0,4 mg Cu/L for Cu(aq), Cu2O-AA og 
Cu2O-PVP. Toksiciteten for Cu2O-AA var derfor en anelse højere end toksiciteten for de to andre 
Cu-behandlinger. Rent statistisk kan de tre værdier dog ikke sammenlignes grundet for få 
datapunkter. Implikationerne af dette og sammenligning med tidligere studier vil fremgå af den 
samlede diskussion side 70. 
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3 Bioakkumulering af Cu fra Cu2O nanopartikler hos gastropoden 
Potamopyrgus antipodarum 
Tredje del af projektet omhandler bioakkumulering af Cu hos sneglen P. antipodarum eksponeret til 
biofilm spiket med Cu(aq), Cu2O-AA eller Cu2O-PVP. Argumentationen for at undersøge dette er, at 
den store rate af aggregering og sedimentering af nanopartikler, i mange tilfælde vil betyde, at 
bentiske organimser bliver mest udsat for toksiske effekter fra disse partikler. Det andet forsøg, jeg 
opsatte, var derfor et græsningsforsøg med henblik på at undersøge eventuel bioakkumulering af Cu 
fra biofilm spiket med Cu2O-nanopartikler. Cu(aq) blev anvendt som reference, for sammenligning 
af bioakkumulering af Cu-ioner og Cu2O-nanopartikler 
3.1 Testovervejelser 
Tidligere græsningforsøg har påvist, at den primære fødekilde for bentiske organismer er biofilm og 
detritus. Desuden vil Cu også kunne optages både  fra indtaget sedimentpartikler og fra den opløste 
fraktion i vandet (Handy et al. 2012). Den relative betydning af optage fra henholdsvis føde (inkl. 
sediment) og vand er endnu ukendt for nanopartikler, men vil sandsynligvis, ligesom for 
traditionelle kemikalier, variere mellem organismer, testmateriale og sedimenttype (Handy et al. 
2012).  
Biofilm opstår typisk i fluktuerende vandfaser, når mikroalger og andre organismer adherer til 
overflader, nedsænket i vandet, som for eksempel skibssider. Biofilm er dermed en næringsrig 
fødekilde da den primært består af organiske materialer og dermed fordøjelige elementer.  
For at undersøge bioakkumulering af Cu2O-nanopartikler fra føden alene og for at minimere optaget 
fra vandfasen, blev der fremstillet kontamineret biofilm, som P. antipodarum græssede på.  
3.1.1 Potamopyrgus antipodarum 
P. antipodarum er oprindelig fra New Zealand, men har de sidste 150 år figureret som invasiv art i 
det meste af Europa (Levri, Kelly & Love 2007). Den findes typisk i dybder mellem 4-45 m (Levri, 
Kelly & Love 2007), og lever som sedimentædere primært af levende eller døde organiske 
organimser i sedimentet (Lopez & Levinton 1987). P. antipodarum er en tolerant art med høj 
tolerance for både temperatursvingninger (op til 33,6±0,4 ⁰C) (Cox & Rutherford 2000), 
oligotrofiske og eutrofiske vande (Levri, Kelly & Love 2007) og varierende salliniteter (0-26 ppt) 
(Levri, Kelly & Love 2007). Dette medfører, at sneglen er hårdfør i de fleste europæiske miljøer. 
Gastropodens gennemsnitsstørrelse er mellem 3,5-6 mm, men kan ved optimale forhold vokse til 12 
mm (Levri, Kelly & Love 2007). 
3.2 Metode – græsningsforsøg til undersøgelse af bioakkumulering 
3.2.1 Opsætning af biofilm og kontaminering 
Biofilmene blev lavet på mikroskopglas (7cm*2cm). Fire glas blev placeret i plastikbeholder med 
volumen 1,5L  (15cm*10cm*10cm). Over glassene blev påfyldt 0,5 L flodvand. Vandet er hentet 
fra Themsen i Wallingford, Oxfordshire, Storbritanien, Figur 37. Dette vand blev anvendt da flere 
års studier har kortlagt vandet kemiske komponenter, se Bilag 2. Vandet blev opsamlet ved at 
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nedsænke en spand i vandet. Der blev kun taget vand fra de øverste 30cm grundet et højere indhold 
af phytoplanktion og organiske materialer i denne dybde. 
 
Figur 37 Lokation for indhentning af vand. Vandet blev opsamlet i en spand nedsænket i floden. For at opnår 
maksimal indhold af organiske materialer og phytoplankton blev vandet kun opsamlet fra de øverste 30 cm. 
(billeder fra Google Earth) 
Hver beholder blev sat til at inkubere i 72 timer. Beholderne blev sat på rotorborde med 60 RPM. 
Temperaturen blev holdt konstant på 22⁰C. Inkubationen kørte med dag/nat cyklus på 16/8 timer 
under 4*54 Watt T5 flourescerende rør. Inkuberingstiden på 72 timer blev dog fundet at være for 
kort efter indledende forsøg, så denne blev forlænget med yderligere 24 timer til total 96 timer ved 
det endelige forsøg.  
Efterfølgende blev mikroskopglassene med biofilm overført til nye beholdere med 0,4 L filtreret 
flodvand. Vandet var filtreret gennem to stadier. Først gennem et 0,45 µm og så gennem et 0,2 µm 
filter. Dette blev gjort med henblik på at nedsætte vækstraten grundet dannelse af ny biofilm fra 
vandet. Til de nye beholdere blev der tilsat Cu i nedenstående mængder for at opnå en 
koncentration på 100 µg Cu/L i det overlæggende vand. 
Cu-AA: (0,1mg Cu/L / 436 mg Cu/L)*0,4 = 91,7 uL 
Cu-PVP: (0,1mg Cu/L / 466 mg Cu/L)*0,4 = 85,8 uL 
Cu(aq): (0,1mg Cu/L / 500 mg Cu/L)*0,4 = 80 uL 
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Beholderne blev sat under samme betingelser som før (60 RPM, 22⁰C, dag/nat cyklus: 16/8 timer 
og lys: 4*54 Watt T5 flourescerende rør) i 24 timer. Herefter blev hvert mikroskopglas overført til 
individuelle plastic beholdere (15cm*10cm*10cm) til græsningsforsøget. Der blev inkluderet tre 
replikater for hver Cu-behandling og tre kontroller. En biofilm for hver Cu-behandling blev taget 
fra for at måle Cu-koncentrationen ved forsøgets start. Biofilmen blev lufttørret ved 25⁰C i 24 timer 
og skrabet af glasset med et barberblad. Biofilmen blev herefter tørret ved 25 grader i yderligere 48 
timer, vejet og frosset ved -80⁰C, inden videre analyse blev foretaget. Billeder af biofilmen blev 
taget med mikroskopkamera, se Figur 38. 
 
Figur 38 Mikroskopi billede af biofilm inden kontaminering. Billedet blev taget med mikroskopkamera EVOS, ved 40 gange 
forstørrelse. Dette billeder er af kontrol biofilmen, dvs uden Cu påvirkning. 
3.2.2 Græsning på biofilm 
Inden forsøget startede gik sneglene i et kultiveringsakvarie i ca 10 uger. 24 timer inden forsøgets 
start blev 80-90 snegle overført til filtreret flodvand for depurering af deres tarme. Sneglene blev 
fordelt, så der var jævn størrelsesfordeling for alle replikater (n=3) af alle Cu-behandlinger og 
kontrollen (ANOVA, P = 0,92). Syv snegle blev sat på hver biofilm i beholdere (radius: 10cm, 
højde: 4 cm) med 0,3L filtreret flodvand (0,2 µm filter) med konstant gennem-iltning, se Figur 39. 
Græsningsforsøget forløb i 72 timer. Under forsøget var der en del bevægelse hos sneglene og 
sjældent var alle snegle på biofilmen på samme tid. 
 
Figur 39 Forsøgsopstilling for græsningsforsøget (venstre). Snegle på og omkring biofilmen under forsøget (højre) 
Efter 72 timer blev sneglene overført til beholdere med rent vand for depurering. Biofilmene blev 
lufttørret ved 25⁰C i 24 timer og skrabet af mikroskopglasset og overført til ebbendorfrør. 
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Biofilmen blev efterfølgende lufttørret i yderligere 48 timer. Alle biofilm blev vejet og frosset ved -
80⁰C inden videre analyse. 
Fækalier blev indsamlet fra både forsøgsbeholderne og fra de afsluttende depurerindsbeholder. 
Fækalierne blev frosset ved -80⁰C inden videre analyse. Alle snegle blev målt ved forsøget 
afslutning og frosset ned. Efterfølgende blev sneglene dessikeret til skal og bløddele og bløddelene 
blev frosset ved -80⁰C til videre analyse. Skallerne blev ikke videre analyseret 
3.3 Metode - analyse 
3.3.1 SEM og EDX 
Mikroskopglasset blev skåret med en diamantskærer for at få en tilpas størrelse til apparatet. 
Biofilmen blev påklæbet en dobbeltklæbende carbonfilm på holderen. Der blev taget billeder i tre 
forstørrelser; 3000, 600 og 100x. Ni billeder blev taget ved hver forstørrelse. Den mindste 
forstørrelse (100x) bidrog til et overbliksbillede over filmen da denne var meget patchy. De større 
forstørrelser (3000, 600x) gav et bedre indtryk af strukturerne i biofilmen. For EDX analysen er 
forstørrelsen ikke en faktor, der spiller ind på resultatet. 
3.3.2 Atomic absorption spectroscopy (AAS) 
Alle faste prøver (biofilm, væv, fækalier) blev inden AAS analysen frysetørret i 24 timer og vejet. 
Vandprøverne gennemgik ingen yderligere behandling inden analysen. Selve analysen foregik i 7 
trin hvilket er eksemplificeret her for vævsprøverne.  
1) *Det frysetørrede væv blev tilsat 1,5 ml 65% HNO3. Prøverne fik herefter lov at stå i syren i 30 
minutter inden trin 2. 
2) Prøverne blev herefter overført til teflonrør. 1,5 ml vand blev brugt til at efterskylle 
ebbendorfrørerne. Tilbageværende væske blev overført med pippette.  
3) Teflonrørerne blev lukket, forseglet og placeret i mikrobølgeovn. Opvarmningen skete i 4 
intervaller á 6 minutter ved henholdvsis 250, 400, 650 og 250 W.  
4) Efterfølgende blev teflonrørerne overført til afkøling i vandbad i ca. 20 minutter.  
5) 45 µm filtre blev foldet og placeret i tragte. Filtrene forberedes ved at vædde dem med en 1:1 
opløsning af 65% HNO3 i miliQ vand. Efterfølgende blev filtrerne vasket 3-4 gange med miliQ 
vand.  
6) Efter afkøling filtreres prøverne over i 25 ml måleglas. Teflonrørene og filtrerne blev skyllet efter 
med miliQ vand, indtil total volumen på 25 ml var opnået. 1-1,5 ml af prøverne blev overført til 
AAS bærer.  
7) AAS analysen blev foretaget. Der blev anvendt grafitrørsafbrænding, som forklaret på side 30.  
*For vandprøverne blev der tilsat 5 ml af prøven i 1,5 ml 65% HNO3.  
3.4 Metode – beregninger 
Alle Cu-koncentrationer blev beregnet som mængden af Cu (fra AAS analysen) pr. DW. 
Kontamineringen af biofilm blev beregnet som total Cu pr. DW biomasse. Contamineringen af 
vandet blev beregnet som total Cu pr. ml. Æderaten for sneglene blev bestemt som massen af 
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fækalier efter endt forsøg pr. DW sneglevæv pr. dag. Beregnet for tre dage. Cu koncentrationen i 
sneglevæv og i fækalier blev beregnet som total Cu pr. DW biomasse.  
3.5 Metode - statistisk analyse 
Statistisk analyse blev foretaget med SYSTAT 12. ANOVA blev anvendt til at teste effekten af de 
tre Cu behandlinger samt kontrollen på æderate, Cu koncentration i vand og biofilm, Cu 
koncentration i sneglevævet og Cu koncentration i fækalier. Ved statistisk signifikante forskelle 
(p<0,05) blev der anvendt post hoc Tukey test. Korrolationsanalyse blev lavet for undersøgelse af 
sammenhænge mellem datasæt. LOWESS regression blev brugt til detektion af tendenser. For 
yderligere analyse af sammenhænge blev ANCOVA test foretaget. For alle test betragtes p<0,05 
som signifikans.  
3.6 Resultater 
3.6.1 SEM og EDX analyse af biofilm 
SEM og EDX blev anvendt til at kunne analysere biofilmen direkte uden at skulle destruere filmens 
struktur. Med SEM blev biofilmens struktur analyseret og med EDX blev biofilmens atomære 
sammensætning analyseret.  
Resultaterne fra SEM analysen viste, at biofilmen var meget ujævnt fordelt på mikroskopglassene, 
se Figur 40.  
 
 
Figur 40 SEM billeder af biofilmen. Billeder taget ved 100x forstørrelser (venstre) og ved 600x forstørrelser (højre). Ved 100x 
ses den sporadiske dækning af biofilm på glasset. Ved 600x ses strukturen af biofilmen og her kan forskellige phytoplankton 
former registreres. Eksemplificeret med kontrol 
Grundet den uensartede biofilm bliver resultaterne af EDX analysen præsenteret på to forskellige 
måder. Den førse metode er afbildedet på Figur 41, hvor Cu-atom% er vist for de fire behandlinger. 
Da denne metode medregner alle atomer i analysen, vil det også betyde, at C atomer fra den 
dobeltklæbbende karbonfilm og O og Si atomer fra mikroskopglasset vil blive registreret. Denne 
repræsentation viser derfor, hvor spredt Cu er på det total areal, men ikke hvor spredt den er i 
biofilmen. Den anden metode, afbildet på Figur 42, beregner Cu koncentrationen som forholdet 
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mellem Cu og Ca. Det antages, at Ca kun vil fremgå på steder med biofilm og dette resultat kan 
dermed beskrive spredningen af Cu i selve biofilmen. 
På Figur 41 ses fordelingene af Cu på det totale areal. Grafen viser resultatet af samtlige målinger 
ved alle forstørrelser. 
 
Figur 41 Atomisk % af Cu på det totale areal. Der skal med disse resultater tages højde for, at 
baggrundsstoffer som C fra den dobbeltklæbbende karbonfilm og O og Si fra mikroskopglasset 
også medregnes. Resultat af alle målinger ved alle forstørrelser.  
Som det kan ses fra figuren, er standardafvigelsen på Cu-fordelingen af nanopartikler større end for 
Cu-ionerne. Dette kan skyldes, at Cu-nanopartikelrne binder i større mængder til få steder, mens 
Cu-ionerne bliver mere ligelidt fordelt over hele biofilmen. Cu-mængden i kontrol biofilmen er 
også jævnt fordelt gennem biofilmen og skyldes en naturlig koncentration af Cu i ferskvand. 
Koncentrationen af Cu ved Cu(aq) behandlingen burde være højere end for kontrollen, men grundet 
en meget ujævn analyseflade på biofilmen vil det være muligt at meget Cu overses, da vinklerne af 
strålen rammer forhøjninger og andre ujævnhedder i filmen, se afsnit1.3.6, side 32. Andre analyse 
metoder, som AAS, kan anvendes for bedre at analysere hele biofilmen, se afsnit 3.6.2. 
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Figur 42 Cu mængden afbildet som forholdet mellem Cu/Ca. Ca antages at være jævnt fordelt i 
biofilmen og forholdet mellem Cu og Ca vil dermed give indblik i Cu spredningen i den reelle 
biofilm. 
Figur 42 viser en mere jævn fordeling af Cu for kontrollen og for Cu(aq) end for de to Cu2O 
nanopartikler. Figuren viser stort set samme resultat som Figur 41, men det er dog mere tydeligt at 
fordelingen af nanopartikler er mindre jævn end for Cu-ioner. Som vist ved TEM resultaterne i 
afsnit 401.7.3, side 46, så er der en tendens til, at nanopartiklerne reagerer med elementer i 
ferskvand. Resultaterne af EDX understøtter, at nanopartiklerne bundefælder og sorberer til 
biofilmen. En frigivelse af ioner over tid er ikke blevet undersøgt i dette studie, hvilket en analyse 
af det overliggende vand kunne have belyst.  
3.6.2 Cu-kontaminering i biofilm og vand 
Analysen af biofilmen var destruktiv og der kunne derfor ikke måles Cu-indhold både før og efter 
forsøget på den samme biofilm. Dette medførte, at kun en biofilm for hver behandling blev udtaget 
til testning af startkoncentration, hvilket bevirker at det ikke er muligt at teste for tidsmæssige 
effekter af biofilm koncentrationen. Der ses dog en klar tendens til et fald i Cu-indhold, se Figur 43.  
For biofilmen efter forsøget ses der en signifikant forskel i Cu-koncentration som funktion af, 
hvilken Cu behandling (ANOVA: p=0,002). De tre Cu-behandlinger havde en signifikant stigning i 
Cu indholdet sammenlignet med kontrollen ved forsøgets slutning (tukey test: P = 0,014, 0,002 og 
0,003 for henholdsvis CuCl2, Cu2O-AA og Cu2O-PVP). Ingen af de tre Cu behandlinger var 
forskellige fra hinanden (tukey test: alle P>0.05).  
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Figur 43 Cu indhold i biofilm før (n=1) og efter forsøget (n=3). Kun en biofilm blev testet ved 
forsøgets start. Resultatet afbildet som µg Cu/g DW biofilm for alle fire behandlinger. Angivet 
som middelværdi ± standardafvigelser 
Cu-koncentrationen i det overliggende vand, se Figur 44, varierede signifikant mellem Cu-
behandlingerne (ANOVA: p=0,002) således at kontrol behandlingen resulterede i en signifikant 
lavere koncentration end i Cu2O-AA og i Cu2O-PVP (henholdsvis: tukey test: p=0,002 og 0,018). 
Cu koncentrationene i det overliggende vand i Cu(aq) var signifikant lavere end i Cu2O-AA (tukey 
test: p=0,018). Der var ikke forskel mellem kontrollen og Cu(aq) behandlingen ( tukey test: 
p=0,325). Cu2O-PVP var hverken signifikant forskellig fra Cu(aq) eller fra Cu2O-AA (henholdsvis: 
tukey test: p=0,224 og 0,325) 
 
 
Figur 44 Cu indhold i overlægningsvandet efter endt forsøgsperiode (n=3). Resultatet afbildet 
som µg Cu/ml vand for alle fire behandlinger. Angivet som middelværdi ± standardafvigelser 
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3.6.3 Æderate 
Resultatet af de indledende forsøg (pilotforsøg) viste en meget lav æderate hos sneglene, se Figur 
45. Dette var den primære årsag til, at de efterfølgende forsøg blev lavet med en forøget 
inkubationstid (96 timer) for biofilmen således, at biofilmen blev tykkere og fødekvantiteten større. 
Resultatet af den forøgede inkuberingstid for sneglenes æderate var markant, se Figur 45. Som det 
kan ses, var der for kontrol, Cu(aq) og Cu2O-AA signifikant forskel mellem de to æderater i 
henholdsvis pilot og det endelige forsøg (t-test: P=0,071, 0,004 og 0,002). således at æderaten var 
højere (170-530%) i det endelige forsøg sammenlignet med pilotforsøget. For Cu2O-PVP sås der 
ikke en signifikant stigning i fødeindtag (ANOVA: p=0,146)  
 
Figur 45 Sammenligning af æderate for pilotforsøg (n=3) og efterfølgende testsetup (n=3). Raten 
angives i mg fækalier pr. g DW sneglevæv pr. dag for alle fire behandlinger. Angivet som 
middelværdi ± standardafvigelser 
Den forøgede æderate kan skyldes en nemmere fødetilgængelighed, grundet en tykkere biofilm. 
Korrelationsanalyse mellem æderate og massen af biofilm viser, at en øget biomasse medfører 
højere æderate, se Figur 46. Dog ser det ud til at maksimum æderate opnås ved en biofilm på 0,02 g 
DW biomasse. ANCOVA analyse af puljede data fra pilotforsøget (lav biofilm biomasse) og det 
endelige forsøg (forøget biofilm biomasse) viste, at der var en interaktionseffekt mellem Cu 
behandling og biomasse af biofilmen i forhold til sneglenes æderate (ANCOVA: P=0.0,3). Cu 
påvirkning fra Cu(aq) og Cu2O-AA påvirker mest æderaten ved større mængder tilgængelig føde. 
Hvorimod Cu påvirkning fra Cu2O-PVP i højere grad påvirker æderaten ved mindre mængder 
tilgængelig føde, se Figur 46 venstre. 
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Figur 46 Æderaten (mg fækalier pr. g DW sneglevæv pr. dag) som funktion af biofilmens masse (g DW biofilm) for det 
indledende (lav biomasse af biofilmen) og endelige forsøg (forøget biofilm biomasse) for alle fire behandlinger (venstre). 
Korrelationsanalyse med LOWESS (højre) angiver den samlede trend for disse data. 
Det endelige forsøg blev derfor efterfølgende foretaget med en tykkere biofilm for at sikre et højere 
indtag og dermed en potentielt højere kontaminering af organsimerne. 
Databehandling af æderaten for det reelle forsøg viste, at Cu behandlingerne påvirkede æderaten 
signifikant (ANOVA: P=0,032) således, at snegle i Cu(aq)-behandlingen havde en signifikant højere 
æderate end snegle ved Cu2O-PVP-behandlingen (tukey test: p=0,028), se Figur 45. Ingen af Cu 
behandlingerne var dog signifikant forskellige fra kontrollen (Tukey: alle P>0.05).   
3.6.4 Cu koncentration i fækalier 
Der ses ikke nogen signifikant forskel i Cu indhold for fækalierne efter de tre behandlinger. Der er 
en trend mod en højere Cu koncentration i fækalierne fra snegle fra Cu-behandlingerne 
sammenlignet med kontrollen, men forskellene er ikke signifikante  (ANOVA: alle p=0,06).  
 
67 
 
 
Figur 47 Cu-indhold i fækalier (n=3). Puljet fra fækalier indsamlet både efter forsøgsperioden og 
efter depureringsperioden. Resultatet afbildet som µg Cu/g DW fækalier for alle fire 
behandlinger. Angivet som middelværdi ± standardafvigelser 
3.6.5 Cu koncentration i snegle 
Generelt var der en tendens til en øget Cu-koncentrationen i sneglen efter 72 times eksponering til 
Cu spiket biofilm sammenlignet med startkoncentrationen i sneglene. Der ses ingen statistisk 
forskel mellem de fire målingerne. Cu-indholdet i sneglene (”body burden” (BB)) ser ud til at stige i 
forhold til startmålingen, men dette kan ikke testes statistisk da BB ved start er baseret på en enkelt 
måling (n=1). Der er ingen signifikant forskel på Cu BB ved forsøges afslutning (72 timer) mellem 
de forskellige Cu behandlinger (ANOVA: p=0,216).  
 
Figur 48 Cu-indhold i snegle ved forsøgets start (n=1) og ved forsøgets afslutning (n=3) for alle 
behandlinger. Kun et datasæt for start koncentrationen medfører at der ikke laves 
standardafvigelse. Resultatet afbildet som µg Cu/g DW sneglevæv for alle fire behandlinger, samt 
kontrollen. Angivet som middelværdi ± standardafvigelser 
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Da der ikke ses en statistisk forskel på BB for de fire behandlinger, kan alle datasæt samlet relateres 
til æderaten. Korrelationsanalyse viser ikke en helt klar tendens, men for de laveste æderater ses der 
en stigning i BB, hvor der for de højere æderater kan anes et begyndende steady state. En vægtet 
linje gennem datapunkterne viser en tendens til, at Cu-BB stiger ved øget æderate indtil en vis 
æderate, hvorefter en steady state tilsyneladende er opnået, se Figur 49 (højre). 
 
Figur 49 Cu koncentrationen i sneglevævet (µg Cu/g DW sneglevæv) som funktion af æderaten (mg fækalier pr. g DW 
sneglevæv pr. dag) for alle fire behandlinger (venstre). Korrelationsanalyse med LOWESS (højre) angiver den samlede trend 
for disse data.. der ses en stiging ved lave æderater og et begyndende steady state ved højere rater 
3.6.6 Samlede resultater af Cu eksponeringen 
Den samlede Cu-koncentration i systemet (summen af total Cu i overliggende vand, biofilm, 
fækalier og væv) var signifikant forskelligt mellem de fire behandlinger ved forsøgets afslutning 
(ANOVA: p=0.002) og var: 5,6±0,57, 8,8±0,21, 9,7±1,5 og 8,6±0,65 g Cu for henholdsvist kontrol, 
Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP. Kontrollen havde en signifikant lavere total Cu masse i forhold til 
de tre Cu-behandlinger (ANOVA: p<0,05), se Figur 50. Ingen af Cu-behandlingerne adskilte sig 
signifikant fra hinanden (ANOVA: p>0,05). Den procentvise fordeling af Cu i systemet (vand, 
biofilm, fækalier og væv) er angivet på Figur 51. Som det fremgår af grafen vil der være et højt Cu-
indhold i vandet. Dette skyldes den høje baggrundsværdi for det anvendte flodvand 2,4 ug Cu/L.  
Generelt kan der, på baggrund af alle de fundne resultater, argumenteres for at Cu2O-nanopartikler i 
det hele taget ikke bioakkumuleres i højere grad end Cu(aq). Diskussion af alle data og samlede 
implikationer vil fremgå af diskussionen side 70. 
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Figur 50 Cu fordeling for hver behandling. Alle Cu koncentrationer omregnet til total værdier µg Cu i 
prøven 
 
Figur 51 Cu fordeling for hver behandling. Alle Cu koncentrationer omregnet til total værdier µg Cu i 
prøven. Angivet her som procent af den totale Cu mængde for hver behandling. 
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Diskussion 
Syntese og karakterisering 
Syntese 
Syntesen blev foretaget på baggrund af resultaterne fra tidligere gennemførte synteser. Rent 
termodynamisk kunne man have benyttet et mindre kraftigt reduktionsmiddel end ascorbinsyre, som 
for eksempel svovlsyrling og iodider. Dog har flere tidligere synteser benyttet dette 
reduktionsmiddel med stor succes (Xiong et al. 2011), hvorfor jeg valgte at anvende acsorbinsyre 
som reduktionsmiddel. Brugen af PVP som stabiliseringsmiddel viste sig ikke at have nogen effekt 
på ensretningen af størrelsen af partiklerne eller på det kvantitative udbytte af syntesen. Der blev 
dog observeret en signifikant højere gennemsnitsdiameter for Cu2O-PVP end for Cu2O-AA, men 
stadig med samme størrelsesvariationer. Begge synteser forløb succesfuldt og ved begge var der 
dannet mere eller mindre ensartede nanopartikler.  
Kemisk sammensætning 
Den kemiske sammensætning blev bestemt ved hjælp af UV/Vis spektroskopi og kvantitativ 
analyse. Ud fra resultaterne blev det vurderet, at partiklerne er Cu2O. Dette er i god 
overensstemmelse med, at rene Cu-nanopartikler, der frigives til miljøet, vil blive oxideret til Cu2O 
(Salavati-Niasari & Davar 2009). Selv i vandigt medie vil oxygenindholdet være tilstrækkeligt til at 
oxidere metallet (Datta, Kulkarni & Eswaramoorthy 2010). Størrelsen på partiklerne har noget at 
sige om, hvorvidt nanopartiklerne oxideres helt igennem. Undersøgelser har vist, at partikler under 
10 nanometer gennemgår en fuld oxidation (Baco-Carles, Datas & Tailhades 2011). Min analyse 
viser, at alle partikler var gennemoxideret. Cu2O-AA partiklerne lå inden for 10 nm og var 6,27±5,6 
nm. Cu2O-PVP lå over den teoretiske størrelse med 11,11±7,4 nm i diameter, men analysen viste at 
også disse partikler var gennemoxideret.  
I naturlige miljøer vil anthropogene Cu-nanopartikler oxideres til Cu2O-nanopartikler (Salavati-
Niasari & Davar 2009). Dette medfører, at både anthropogene Cu-nanopartikler og Cu2O-
nanopartikler i naturlige miljøer vil eksistere som Cu2O-nanopartikler. Dermed er resultaterne af 
denne undersøgelse dækkende for en bredere vifte af producerede nanopartikler. CuO-nanopartikler 
fra industrielle udslip vil dog ikke reduceres til Cu2O i naturlige miljøer og det er dermed, ud fra 
denne undersøgelse, ikke muligt at sige, hvilke toksiske konsekvenser disse partikler vil medføre. 
TEM analysen af partiklerne viste for Cu2O-PVP nanopartiklerne havde en ensartet coating, 
hvorimod Cu2O-AA ikke havde det. Dette antyder, at PVP molekylerne havde coatet partiklerne i 
overensstemmelse med teorien. Coatingens tykkelse indikerer desuden, at PVP virker som 
adsorberede polymere, da disse kæder som anker polymere ville skabe en langt tykkere coating.  
Størrelse 
Der blev benyttet to analysemetoder til vurdering af partikelstørrelsen. NTA og TEM. Resultaterne 
viste, at de to metoder resulterede i en betydelig forskel i bestemmelsen af partikelstørrelse. Da 
NTA er baseret på dynamisk lysspredning og dermed vurderer den hydrodynamiske radius af 
partiklerne, er denne mindre oplagt at bruge til måling af partikler med polymer coating og 
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opløsninger med potentielt løse polymerkæder. De højere og mere spredte tal fra NTA kan dog også 
skyldes, at alle aggregater medregnes i størrelsesvurderingen. Ved tidligere undersøgelser er det 
desuden blevet konkluderet, at denne metode ikke egner sig til analyse af nanopartikler i heterogene 
suspensioner (Tiede et al. 2009). Med TEM er det muligt at skelne mellem polymeren, Cu2O-
partiklerne og aggregater. Disse resultater vil dermed bedre repræsentere de reelle 
diameterstørrelser. Dog er det for TEM ikke til at sige, om partiklerne er aggregeret under 
indtørringen, eller om det også er sådan, de ville kunne findes i opløsningen.  
Efter endt syntese og centrifugering var der signifikant forskel på størrelsen af de to partikeltyper. 
Henholdsvis 6,27±5,6 og 11,11±7,4 nm for Cu2O-AA og Cu2O-PVP. Størrelsesfordelingen lige 
efter syntesen og inden centrifugering blev ikke undersøgt, men da centrifugeringen vil separere 
partikelstørrelserne, burde denne i højere grad have homogeniseret størrelsesfordelingen til en 
mindre størrelse, end det ses. At Cu2O-PVP molekylerne herefter havde en større diameter kan 
muligvis forklares ved, at PVP molekylerne øger densiteten af væsken og dermed nedsætter 
sedimeterings hastigheden, i henhold til Stokes ligning. Dette ville bidrage til, at flere af de større 
partikler holdes i suspensionen. Dette ville kunne udlignes ved at øge centrifugeringstiden for at 
kompensere for den lavere sedimentationshastighed.  
Størrelsesforskellen blev reduceret i MBL således, at partiklerne her var statistisk ens. Cu2O-AA 
blev forskudt mod en større gennemsnitsdiameter på 8,94±6,9 nm. Cu2O-PVP gennemgik ikke 
nogen signifikant størrelsesforskydning. Dette kan skyldes, at PVP coatingen bidrager til 
stabiliseringen af partiklerne i mediet. Cu2O-AA nanopartiklerne er ikke i samme grad stabiliseret 
mod ioninteraktioner i mediet og dette kan medføre en højere aggregeringsrate for disse partikler. 
Størrelsesforskydningen udlignede størrelsesforskellen mellem de to partikelstyper, der herefter 
ikke var signifikant forskellige og størrelsen på partiklerne kan dermed udelukkes som afgørende 
faktor for toksiciteten i MBL. At Cu2O-PVP partiklerne ikke ændredes i mediet understøtter teorien 
om, at PVP kæderne vil stabilisere partiklerne, så de i mindre grad gennemgår forandringer, når de 
udsættes for mediet.  
I ferskvand var det ikke muligt at måle størrelsen på partiklerne. NTA kan ikke skelne mellem 
partiklerne i en kolloidopløsning og for TEM var den slørede kant på partiklerne en afgørende 
fejlkilde. Den medførte, at en reel størrelses vurdering ikke kunne foretages præcist. To scenarier er 
mulige. 1) partiklerne i ferskvand forekommer større, da Cu reagerer med organiske stoffer, men 
stadig er forbundet til partiklen i en kompleks matrix. 2) partiklerne forekommer mindre, da Cu 
reagerer med komplekserende ioner og dermed diffunderer hurtigt væk fra partiklen. Under alle 
omstændigheder ville der være en fejlmargen i størrelsesmålingerne, som ikke kan ignoreres i 
tolkningen af toksicitetsdata.  
Om der er tale om en af de to muligheder eller en helt tredje er ikke til at sige på baggrund af disse 
undersøgelser. Yderligere undersøgelser af partikelopløselighed og efterfølgende kompleksdannelse 
vil kunne kaste lys over processen. 
Opløselighed af partiklerne vil også have indflydelse på partikelstørrelsen, da denne vil reduceres 
ved øget opløselighed. Opløseligheden af partiklerne vil kunne måles ved at bestemme 
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koncentrationen af ioner i forhold til koncentrationen af nanopartikler over tid. Dette vil give 
indblik i, hvor meget af metallet der forefindes i hvilken form og dermed om toksicitet og 
bioakkumulering skyldes metalioner eller metalliske nanopartikler. 
Form 
Formen på partiklerne var sfæriske både for Cu2O-AA og for Cu2O-PVP. Igen blev partiklerne ikke 
analyseret umiddlebart efter syntesen, men efter centrifugering var der ikke forskel i formen. TEM 
analysen af partiklerne både i MBL og i ferskvand viste også klare sfæriske partikler. Dermed er der 
ingen ændring i formen uanset coating eller medie. Om det er gældende for andre former af 
nanopartikler og om PVP i samme omfang vil kunne stabilisere andre former end sfæriske er ikke 
undersøgt ved dette studie. De fleste andre fysiske former vil være mindre stabile i suspensioner end 
sfæriske partikler, men det kan dog estimeres, at nanopartikler generelt vil holde formen i 
forskellige medier. 
Stabilitet 
Idet et zetapotentiale mellem ±30 og 40 angiver en stabil opløsning betyder det, at for Cu2O-AA 
angiver de målte zetapotentialer på -4,18±0,6 mV, at der ikke er tale om en stabil opløsning. Dog 
angiver værdien for Cu2O-PVP på 0,6±0,03 at den steriske stabilitet skærmer nok for 
partikelladningen og dermed i højere grad vil kunne holde partiklerne i suspension og dermed give 
en mere stabil opløsning end for Cu2O-AA. Undersøgelser med andre polymere (PEG) har vist 
samme tendens i forhold til den steriske stabilitet (Dang et al. 2011a). Resultaterne for 
zetapotentiale målinger gav ikke noget klart indtryk af zetapotentiale som funktion af koncentration. 
Hverken i MBL eller i ferskvand. Undersøgelser foretaget af Tiede og kollegaer (2009) viste dog, at 
stabiliteten var afhængig af koncentrationen af nanopartikler i miljøet. En teori går ud på, at 
nanopartikler i opløsninger har en tredimensionel relation til koncentration, idet antallet af partikler 
vil stige med koncentration indtil et vist punkt, hvor aggegering/agglomering får en større 
betydning. Den relative aggegering/agglomerering anses for at stige ved øget nanopartikel-
koncentration. Det kan derfor ikke helt udelukkes, at dette kan være en afgørende faktor, selvom det 
ikke fremgår af mine resultater. Der kunne dog ses en signifikant ændring i zetapotentiale for både 
Cu2O-AA og for Cu2O-PVP, når partiklerne blev overført til MBL og ferskvand. De forhøjede 
zetapotentialer viser for Cu2O-PVP partiklerne et fald i stabilitet. Dette kan skyldes, at coatingen 
reagerer med ionerne i MBL og med de organiske forbindelser i ferskvandet. For Cu2O-AA betyder 
stigningen i zetapotentiale tilgengæld en stigning i stabilitet. De fundne resultater kan have 
betydning for de videre resultater for toksicitet og bioakkumulering, men i naturlige miljøer vil 
disse faktorer være yderligere påvirket af strømninger og ekstra organisk indhold i vandsøjlen 
(Klaine et al. 2008). Mobiliteten af partiklerne vil også være bestemt af, hvad de binder til i 
vandsøjlen. For eksempel fandt Brooks og Waldock (2009), at Cu bundet til uorganiske forbindelser 
er mere mobile end Cu bundet til organiske forbindelser. 
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Toksicitet: Effekt af Cu2O NP på algevækst 
metode 
Forsøget blev opsat i overensstemmelse med OECD retningslinjer for algetest (OECD 2006). Som 
det fremgår af retningslinjerne, skal der være plads til modifikationer, når det kan argumenteres, at 
disse ændringer tilgodeser de parametre, der skal testes. Ændringen i medietypen til MBL medie, 
gjorde, at nanopartiklerne var nemmere at holde i opløsning og dermed i højere grad kunne påvirke 
pelagiske alger under hele forsøgsperioden. Videreudvikling af mediet vil potentielt kunne påvirke 
aggregering og sedimentering af partiklerne. Studier af dette vil gøre det muligt at optimere nye 
medier og give bedre forsøgsbetingelser i fremtiden. Valget af C. reinhaardtii som testorganisme 
gik på at vælge den mest følsomme og mindst modstandsdygtige algeart. Det er ved andre 
undersøgelser fundet, at de anbefalede arter fra OECD ikke viser sig at være de mest følsomme, når 
det kommer til nanopartikler (Heinlaan et al. 2008). Heinlaan og kollegaer (2008) fandt, at 
Thamnocephalus platyurus var langt mere følsom over for en række af nanopartikler end D. magna. 
Normalt er D. magna den anbefalede testorganisme, men grundet nanopartiklers specifikke 
egenskaber, kan der være et behov for en revurdering af testorganismer. 
Vækstinhibering 
Som det kan ses af resultaterne, bidrog en meget lav Cu-koncentration til en øget vækst for C. 
reinhaardtii. Da Cu er et essentielt metal, er det meget typisk at der ved lave 
eksponeringskoncentrationer opnås en hormesis påvirkning, hvor væksten fremmes af 
kontaminanten, hvilket er blevet observeret i flere studier (Damelin et al. 2000). Toksiciteten for de 
Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP var ikke signifikant forskellige med EC50 på henholdsvis 0,4, 0,2, 
0,4 mg Cu/L. Dette står i kontrast til tidligere undersøgelser, der generelt har vist, at fri ioner er 
mere toksiske end nanopartikler. Manusadzianas og kollegaer (2012) fandt for algen Chlorella 
LC50 værdier på 57±7,8-47±7,5 og 13±2,0 mg Cu/L for henholdsvis CuO-nanopartikler (<50 nm) 
og Cu-ioner (Manusadžianas et al. 2012). Aruoja og kollegaer (2009)s resultater med algen 
Pseudokirchneriella subcapitata understøtter teorien om, at CuO-nanopartikler (30 nm) er mere 
toksiske end CuO-mikropartikler med EC50 værdier på henholdsvis 0,71 og 11,55 mg Cu/L. Også 
forsøg med andre organismer har vist denne trend. Heinlaan og kollegaer (2008) udførte forsøg med 
CuO partikler. De sammenholdte resultater for mikropartikler, nanopartikler (30 nm) og ioner. 
Forsøgene blev udført på bakterien Vibrio fischeri, Daphnia magna og for rejen T. platyurus. For V. 
Fischeri fandt de EC50 værdier på henholdsvis 3811, 79, 1,6 mg Cu/L for Cu mikropartikler, 
nanopartikler og ioner. Samme trend sås for de andre to organismer med værdier på henholdsvis 
165, 3,2, 0,17 mg Cu/L og 95, 2,1, 0,11 mg Cu/L. Der blev altså fundet en klar tendens til, at 
ionformen af Cu var langt giftigere end CuO nanopartikler. Samme tendens er set af Griffit og 
kollegaer (2008), der opnåede samme resultater for alle andre arter end for zebrafisk. For zebrafisk 
viste der sig en tendens til, at Cu-nanopartikler (15-45 nm) foresagede toksiske reaktioner i samme 
grad som ionformen (Griffitt et al. 2008).  
Heinlaan og kollegaer (2008) viste, at dette dog ikke er gældende for alle grundstoffer. Deres 
resultater viser, at der i høj grad bør laves en vurdering af toksicitet fra case til case. Blandt de mest 
testede nanopartikler findes i øjeblikket TiO2, CuO og ZnO. Toksiciteten af de tre har vist ved flere 
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studier på pelagiske organismer at følge toksicitetsrækken TiO2 < CuO < ZnO (Aruoja et al. 2009; 
Heinlaan et al. 2008).  
For sammenligning af egne resultater med andre skal der til fremtidige studier medtages en 
vurdering af opløselighed. Da denne analyse ikke blev foretaget, er det ikke til at afgøre, om 
toksiciteten skyldes frie Cu ioner eller Cu2O nanopartikler.  
Som det ses ved egne resultater var der ingen signifikant forskel på toksiciteten i relation til 
coatingen på partiklerne. Ingen studier har tidligere undersøgt forskellen i toksicitet grundet coating 
af nanopartikler. Det er derfor ikke til at sige om de fundne resultater her vil understøtte en trend 
eller stå alene. Flere undersøgelser vil være nødvendige for at bestemme signifikansen af coating 
for nanopartiklers toksicitet. 
Implikationer 
Selvom mine resultater viser en trend, der ikke normalt ses for Cu nanopartikler, kan der dog 
argumenteres for, at der bør gribes ind over for disse stoffer. Upubliserede resulater fra EU 7 FP 
projektet ’NanoReTox’ har vist samme tendens for adskillige organismer (pers.com H Selck). Ifølge 
European Union legislation vil alle stoffer med en EC50 værdi mellem 10-100 mg/L klassificeres 
som skadelige, mens stoffer med en EC50 værdi på 1-10 bliver klassificeret som giftige (Sovová, 
Kocí & Kochánková 2009). De fundne EC50 værdier fra dette forsøg sætter Cu2O nanopartikler i 
den sidstnævnte gruppe.  Dette medfører, at selvom nanopartikler ikke besidder større toksicitet end 
ioner, så er det relevant, at der bliver lovgivet på dette område. Også i kraft af det højere krav til 
karakterisering af partiklerne. Dette studie kaster ikke lys over, hvorvidt formen eller størrelsen har 
nogen konsekvens for toksiciteten, og der kan derved være uforudsete risici forbundet med disse 
partikler. 
Bioakkumulering af Cu i P. antipodarum eksponeret af biofilm-associeret Cu - Cu(aq), 
Cu2O-AA og Cu2O-PVP 
Forsøgsopsætning af græsningsforsøg 
Bioakkumuleringsforsøget blev opsat, da tidligere studier har vist, at nanopartikler i høj grad 
aggregerer og bundfælder (Handy et al. 2012). Dette vil gøre bentiske organismer til den primære 
receptor for disse partikler og dermed øge risikoen for bioakkumulering af sediment-associerede 
partikler. Det forventes yderligere at nanopartikler vil koncentreres i for eksemple biofilm hvorved 
organismer der lever af biofilm vil være specielt udsatte for metal nanopartikel eksponering. 
Under indledende pilotforsøg blev det fundet, at biofilmen var for tynd til at opnå en tilstrækkelig 
æderate til en reel kontaminering. Dette betød at biofilm dannelsesperioden blev sat op til 96 timer i 
det endelige forsøg hvorved  en væsentlig tykkere biofilm blev dannet. SEM analysen af biofilmen 
viste, at biofilmen er meget uensartet fordelt på mikroskopglasset, og der derfor er store forskelle i 
dækningsgrad på pladen. Ud fra EDX analysen kunne det konkluderes, at Cu var patchy fordelt i 
biofilmen for alle tre Cu former (Cu(aq), Cu2O-AA, Cu2O-PVP). Standardafvigelsen for Cu 
koncentrationen var højere for Cu2O nanopartiklerne og kan vidne om, at partiklerne bundfælder 
inden de opløses. Denne antagelse kommer af, at Cu(aq)s Cu koncentrations standardafvigelse i 
biofilmen var mindre og dermed var Cu her mere jævnt fordelt på biofilmen. Ved videre studier bør 
der ses nærmere på inkuberingen af biofilmen og den efterfølgende kontaminering. En mere jævn 
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biofilm og en mere jævn fordeling af Cu, hvad end der er tale om Cu(aq) eller Cu2O nanopartikler, 
vil bidrage til et mere jævnt optag af Cu for testorganismen og minimere en eventual 
undvigelsesadfærd (undgå at æde biofilm fra områder med høj Cu indhold). Hvis Cu-
koncentrationen og dermed optaget var mere jævnt, ville der i højere grad kunne modelleres 
forudsigelser omkring bioakkumulering. 
Det samlede resultat af Cu-indhold viste en signifikant stigning i Cu-indhold mellem Cu(aq) 
behandlingen og de to Cu2O-nanopartikelbehandlinger. Da alle tre behandlinger i udgangspunktet 
var spiket med samme mængde Cu er der grund til at mistænke et tab af Cu2O-nanopartiklerne. Da 
Cu2O-nanopartikler i teorien burde bundfælde og Cu(aq) forblive i vandsøjlen i større udstrækning 
end nanopartiklerne, kan tabet ikke skyldes, at Cu forsvinder ved vandskiftet ved forsøgets start. En 
mulig begrundelse kan være, at Cu2O-nanopartikler i højere grad adherer til plasticbeholderne og 
der dermed sker et tab af Cu ved skiftet mellem beholdere ved forsøgets start. Dette tab ville 
potentielt kunne forebygges ved at benytte syrevasket glasudstyr. 
Forsøget forløb over 72 timer. Om denne tidsperiode er tilstrækkelig til fuldt ud at kortlægge 
bioakkumulering ud fra æderate og optag er uvist. En længere forsøgsperiode ville potentielt give et 
mere sigende billede for reelle scenarier. En længere forsøgsperiode kompliceres dog af, at Cu-
koncentrationen mindskes med algevæksten og der derfor vil kunne diskuteres aspekter som re-
kontaminering af biofilmen under forsøget og andre parametre.  
Havde man desuden medtaget målinger som vækst af biofilm og udviklingen i Cu-koncentration i 
biofilmen, så ville flere aspekter af bioakkumuleringen være dækket ind. Generelt vil flere målinger 
af startværdier for Cu koncentration i både biofilm og sneglevæv, være optimale. Den destruktive 
analysemetode gør desværre, at der ikke kan laves startmålinger på de reelle forsøgsbiofilm, men 
ved strømligning af forsøgsopsætningen ville denne fejlkilde minimeres. 
Æderate 
Som det kan ses fra sammenligningen mellem æderaten og biofilmens masse, var der væsentlig 
højere indtag af biofilm ved øget mængde biofilm (tykkere biofilm). For ingen af Cu-
behandlingerne sås der en signifikant forskel i æderate, sammenlignet med æderaten for kontrol 
forsøget. Hos de Cu eksponerede snegle blev der observeret at æderaten var signifikant højere hos 
snegle eksponeret til biofilm med Cu(aq) sammenlignet med biofilm med Cu2O-PVP. Da der ikke 
blev set nogen forskel i biofilmens masse for de to Cu2O-nanopartikel behandlinger kan dette 
skyldes at P.antipodarum påvirkes af tilstedeværelsen af de coatede nanopartikler. En anden 
mulighed er, at P. antipodarum ’genkender’ Cu, når det optages som Cu(aq) og øger æderaten for 
dermed at øge energiindtag til at håndtere Cu stress (detoksificering), mens Cu, optaget som 
nanopartikler, ikke genkendes af organismen og dermed ikke initierer en detoksifisering, grundet 
krav om øget energi indtag hos sneglene. Alternativt kan P. antipodarum have undgået at æde 
biofilm i de områder hvor der var en forhøjet koncentration af Cu2O-nanopartiklerne (avoidance). 
Pang og kollegaer (2012) testede æderaten hos P. antipodarum udsat for CuO nanopartikler og Cu i 
ionform. De fandt et signifikant fald i æderaten mellem CuO-nanopartikler og Cu-ioner, for alle 
testede koncentrationer (30, 60, 120, 240 µg Cu/g DW sediment). Generelt sås der et fald mellem 
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kontrollen og Cu-behandlinger. Yderligere fandt de, at æderaten som funktion af CuO-nanopartikel 
koncentrationen ikke ændrede sig signifikant, hvilket understøtter teorien om, at tilstedeværelsen af 
nanopartikler ikke initierer detoksificering. En anden forklaring kan være at tilstedeværelsen af Cu 
ikke påvirker æderaten, men at denne udelukkende er bestemt af mængden af organisk materiale. 
For mine resultater blev der ikke set en stigning i æderate som funktion af Cu-kontamineringen i 
biofilmen. Der blev dog fundet signifikant påvirkning af æderaten som funktion af interaktionen 
mellem biofilmmasse og Cu-behandlingen. Dette medfører, at Cu potentielt vil kunne påvirke 
æderaten, hvis der samtidig sker ændringer i fødetilgængligheden.  
Da mine forsøg er foretaget på biofilm, er der ikke fundet nogle tidligere studier til en kvantitativ 
sammenligning. Generelt er æderaten for mine forsøg kun lidt lavere end æderaten, fundet af Pang 
og kollegaer (2012). Mine resultater viser en æderate mellem 64,3 og 170,3 mg DW fækalier/DW 
væv/dag, hvor deres resultater ligger mellem 110 og 210 mg DW fækalier/DW væv/dag. Potentielt 
kunne denne forskel være meget større, da deres forsøg er foretaget med sediment og derfor vil 
kræve en højere æderate for at opfylde samme næringskrav. 
Fordeling af Cu mellem vand, biofilm, fækalier og snegle bløddele 
Vand 
Ved forsøgets start blev biofilmen flyttet til nye beholdere med rent vand. Vandet var filtreret 
ferskvand og indeholder derfor naturlige koncentrationer af Cu på 2,4 µg/L. Brooks og Waldock 
(2009) fandt Cu-koncentrationen i marine kystvande til 0,5-3 mg Cu/L. Cu-koncentrationen 
generelt i aquatiske miljøer varierer mellem 0-160 mg Cu/L (Brooks & Waldock 2009). Cu-
koncentration i kontrolprøven blev målt til 4,7*10
-3
 mg Cu/L.  
Tidligere forsøg har vist, at metaller optages af P. antipodarum både fra vand og sediment/føde 
(Pang et al. 2012). Det vil under dette forsøg være minimalt, hvor meget optag af Cu, der kan være 
hos P. antipodarum fra vandet. Da vandkoncentrationen af Cu var lav og ens mellem alle 
behandlinger (0,005-0,012 µg/ml), er det usandsynligt at der sker optag fra dette kompartement. Cu 
i vandet vil desuden potentielt adhere til sneglehuset, som ikke er taget med ved dette forsøg. Optag 
af Cu hos snegle i de tre Cu-behandlinger i forhold til kontrolsneglene kan med stor sandsynlighed 
derfor udelukkende tilskrives optag fra den Cu-kontaminerede biofilm.  
For vandkoncentrationen sås der en stigning i Cu-koncentrationen fra kontrollen til de tre Cu-
behandlinger. En forklaring kan være, at Cu diffunderede fra Cu2O-nanopartiklerne i biofilmen 
tilbage til vandfasen under forsøget. Faldet i Cu-koncentration i biofilmen sammenholdt med den 
totale Cu fordeling understøtter yderligere denne teori. Processen bag denne diffusion er dog ikke 
veldokumenteret. Forskellen i diffusionsraten mellem Cu(aq) og Cu2O-nanopartikler ville kunne 
skyldes, at Cu2O-nanopartiklerne er løsere bundet til biofilmen. Dette er dog heller ikke 
dokumenteret. Flere studier har vist at Cu-koncentrationen typisk vil være 2-3 gange højere i 
sedimentet end i det overliggende vand grundet sedimentation (Brooks & Waldock 2009). Dai 
(2012) har undersøgt diffusionsmålinger af frie sølv ioner fra sølv nanopartikler. Hun fandt en 
diffusionsrate på 0,2% for Ag nanopartikler i sediment efter 24 timer. De fandt desuden, efter 14 
dage i saltvand, en diffusionsrate på 31%. Dermed ses det, at der vil være stor svingning i 
diffusionsraten fra miljø til miljø (Dai 2012). En potentiel diffusionsrate medførte ikke, at der var 
77 
 
signifikant forskel på Cu-koncentrationen i vandet mellem Cu(aq) behandlingen og de to 
nanopartikelbehandlinger. At der ikke sås en forskel betyder at koncentrationsforskellen ikke bør 
have indflydelse på videre forskelle, for de tre Cu-typer. Dertil kan det argumenteres, at coatingen 
på Cu2O-PVP-nanopartiklerne ikke har nogen effekt på den potentielle diffusion fra biofilmen til 
vandfasen. 
Biofilm  
De studier, der foreligger med føde optag af metalliske nanopartikler hos P antipodarum, har 
anvendt et forsøgsdesign, hvor sneglene er blevet eksponeret via sedimentet (spiket sediment). I 
dette forsøg har jeg eksponeret sneglene via biofilm. Dette burde betyde et væsentlig hurtigere 
optag af kontaminanter, idet Cu bundet til sediment typisk vil blive udskilt med fækalierne grundet 
en stærk binding til uorganiske forbindelser. Cu bundet til biofilm vil i højere grad optages, da de er 
bundet organiske og fordøjelige materialer. For sediment gælder det desuden, at et større 
overfladeareal-til-volumenratio vil kunne binde flere kontaminanter og dermed vil der gennem 
optaget af mindre fødemolekyler indtages mere Cu pr gram føde (Pang et al. 2012). For biofilm vil 
der ikke i samme omfang være en frasortering af større fødepartikler og dermed er det ikke til at 
sige om denne trend er ens for de to fødekilder.  
Koncentrationen af Cu i biofilmen blev målt både ved EDX analyse og ved AAS. EDX analysen 
blev foretaget ved forsøgets start. AAS analysen blev lavet både ved start og slutningen af forsøget. 
Ved starten af forsøget ses det både for EDX og for AAS, at Cu(aq) behandlingen har resulteret i en 
væsentlig lavere Cu koncentration end Cu2O nanopartikelbehandlingen. Da der ikke kunne laves 
statistisk sammenligning af disse data (n=1), er det ikke til at sige, om forskellen vil være 
signifikant. Efter forsøget var forskellen mellem de tre Cu-behandlinger udlignet, og der sås ikke 
længere nogen forskel i koncentrationen. Der er altså sket en relativ mindre nedgang i Cu 
koncentration for Cu(aq) behandlingen end for Cu2O nanopartikel behandlingen. Der kan være to 
mulige forklaringer for dette. 1) Som det sås for resultatet af vandkontamineringen, kan dette fald i 
Cu-koncentration skyldes en diffundering mellem biofilmen og vandfasen for Cu2O 
nanopartiklerne. 2) Cu(aq) vil i højere grad hæmme væksten af algerne i biofilmen og dermed 
reducere faldet i Cu-koncentration som funktion af vækst.   
Mine forsøg viste hverken en signifikant vækstinhibering for Cu(aq) behandlingen eller en høj 
diffusion af Cu fra biofilm til vand. Det er derfor muligt, at en kombination af de to modeller kan 
være årsagen til den faldende Cu-koncentration. 
Fækalier 
Der blev ikke fundet nogen forskel i Cu-indholdet i fækalierne ved forsøgets afslutning. Der blev 
set en tendens til et højere indhold ved de tre Cu-behandlinger, sammenlignet med kontrollen, men 
mellem Cu-behandlingerne var der ingen forskel for de tre behandlinger. Baseret på resultaterne fra 
dette studie, kan der derfor ikke argumenteres for, at nanopartikler skulle være bundet stærkere til 
ufordøjeligt materiale end Cu(aq). Tidligere undersøgelser, foretaget af Lopez og kollegaer (1987), 
har vist, at selv for ren biofilm er der tale om selektivt optag af føde. De fandt, at der var en 
opkoncentration af fækalier fra deposit feeders på lokationer med høj bakterie vækst. De fandt, at en 
absorptions effektivitet (næringsoptag pr. g føde indtaget) på 60-80% for bakterier mod 5-15% for 
78 
 
cyanobakterier forklarer dette. Ergo indtages der større mængder føde på lokationer, hvor 
næringseffektiviteten er højest (Lopez & Levinton 1987).  
For den samlede Cu-mængde kan det ses, at Cu-mængden i fækalier er mindre end i biofilmen, 
hvilket indikerer, at Cu optages fra biofilmen under retentionstiden i tarmen.  
Coatingen ser ikke ud til at have indflydelse på i hvor høj grad, partiklerne er bundet til de stoffer, 
der udskilles. Om dette vil være sigende for alle coatinger, eller om dette er et isoleret tilfælde for 
PVP, er ikke til at sige uden yderligere studier. Hvad jeg indtil videre er bekendt med, er der ikke 
lavet andre studier på dette område.  
Body burden 
Der sås ingen forskel mellem de fire behandlinger i forhold til Cu-BB. Der kunne ses en svag 
tendens til, at alle behandlingerne resulterede i en forøgning af Cu-BB ved forsøgsafslutning i 
forhold til BB ved forsøgets start, men da der kun blev lavet én startmåling, er det ikke til at sige, 
om denne stigning er signifikant. En årsag til, at der også sås en stigning ved kontrolforsøget 
skyldes, at der selv for kontrollen var en vis baggrunds Cu-koncentration. Da Cu er et essentielt 
metal, vil en mangel på dette medføre øget specifikt optag.   
Pang og kollegaer (2012) undersøgte Cu-BB i  P. antipodarum og fandt, at BB efter otte uger var 
højere for CuO-nanopartikler end for både Cu-ioner og CuO-mikropartikler. At deres forsøg efter 
otte uger viser en signifikant forskel, hvor mine forsøg efter 72 timer kun viser en insignifikant 
forskel, vil kunne tillægges forskellen i forsøgets varighed. Tendensen, der ses for mine resultater, 
er, at Cu2O-AA medfører større BB end både Cu(aq) og Cu2O-PVP. Denne tendens ville potentielt 
kunne blive understreget ved en længere forsøgsperiode. 
At der ikke var nogen signifikant forskel mellem de fire behandlingerne, kan fortælle os, at selvom 
nanopartikler ikke i højere grad absorberes af P. antipodarum, absorberes de om ikke andet i 
samme grad som Cu(aq). 
Sammenligningen af BB med æderaten viste en klar tendens til, at jo højere æderate, jo højere BB. 
Rent kvantitativt kan dette forklares ved, at jo mere, der indtages, jo mere kan optages, hvilket 
indikerer, at fødebundet Cu er tilgængeligt for optagelse i P. antipodarum uanset hvilken type Cu 
der er administreret til føden. Der er tidligere påvist en relation mellem æderate, retentionstid, 
absorbtion af føde og kontaminanter fra mave/tarmsystemet hos P. antipodarum. En højere æderate 
kan medføre en kortere retentionstid og mindre absorption af kontaminanter gennem tarmvævet 
(Kofoed, Forbes & Lopez 1989). Studier lavet af Pang og kollegaer (2012) viste, at P. antipodarum 
indtog mere Cu i ionformen, men generelt optog flere CuO-nanopartikler (Pang et al. 2012). Dette 
kan betyde, at Cu-ioner er mere stærkt bundet til sedimentet og dermed ikke vil resultere i samme 
BB ved samme sedimentkoncentrationer, som CuO-nanopartikler.  
Ved høje æderater blev der opnået et steady state for BB. Om dette skyldes en mætning af Cu optag 
hos sneglen, kan ikke konkluderes ud fra disse resultater. Yderligere studier vil kunne undersøge, 
om en højere æderate vil give en højere BB, eller om en længere forsøgsperiode vil bidrage til en 
højere BB. Potentielt vil en højere BB have en negativ effekt på æderaten, grundet metallets 
toksicitet. 
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Samlet vurdering af bioakkumulering 
Udgangspunktet for forsøget var biofilm med ens Cu-koncentration og ingen yderligere Cu-
påvirkning fra vandsøjlen. Æderaten var  den samme for alle behandlinger. På trods af en øget Cu-
koncentration i fækalier fra nanopartikel behandlinger, blev der alligevel opnået den samme BB for 
nanopartiklerne og for kontrollen.  
Så selvom æderaten ikke var højere, så må der optages større mænger Cu fra Cu2O nanopartikel 
behandlingerne. En forklaring kan være, at Cu2O-nanopartikler er lokaliseret omkring de partikler, 
sneglen indtager og dermed indtages der mere Cu pr. biomasse for nanopartikler end for Cu(aq). 
Dette ville forklare, hvordan den samme æderate mellem Cu-behandlingerne kan medføre både et 
højere optag og en højere udskillelse af Cu. 
Regulering 
Reguleringen i forhold til nanopartikler er i øjeblikket mangelfuld. For nanopartikler er der ikke 
enighed om, hvorvidt der er tale om nye stoffer, eller om kendte kemiske forbindelse i en ny fysisk 
form (Hansen et al. 2007). Vurderingen af nanopartikler bør ikke kun forholde sig til deres kemiske 
sammensætning og koncentration (Farré et al. 2009). Parametre som antal partikler, ladning, 
størrelse, størrelsesfordeling, overfladeareal, struktur og form er også medbestemmende for det 
specifikke stofs toksikologiske egenskaber (Farré et al. 2009). Der er derfor et behov for at fastslå, 
hvilke parametre der er relevante og dermed skal indgå som minimum i testning af disse partikler, 
før der specifikt kan reguleres og lovgives på området (Klaine et al. 2012). Derudover kræves der 
en væsentligt bedre forståelse af nanopartiklers mobilitet, biotilgængelighed og økotoxikologi, 
inden de potentielle risici reelt kan vurderes (Farré et al. 2009). En procedure for klassifikationen af 
nanopartikler er nødvendig for at kunne foretage de nødvendige hazard- og risikovurderinger 
(Hansen et al. 2007). Disse klassifikationer skal laves på en måde, så de er til gavn for både 
videnskabsfolk, ingeniøre, produktudviklere, risikovurderinger og regulatorer (Hansen et al. 2007) 
og således at den ikke hæmmer en potentiel udvikling. I 2012 blev der afholdt en konference i 
Holland for mere end 80 internationale instanser. De fandt ved denne session, at der potentielt skal 
lovgives omkring nanopartikler efter andre betingelser end nuværende toksikologiske krav (Van 
Broekhuizen et al. 2012). I stedet for eksisterende mål som helbredsbaseret erhvervsbetinget 
eksponerings grænseværdier og non-effekt værdier, foreslår de et mål for en nanoreferenceværdi. 
Denne vil være baseret på eksponering for antal partikler over en tidsenhed (Van Broekhuizen et al. 
2012). Da størrelsen og overfladeareal er vigtigere parametrer end massekoncentrationen for 
nanopartikler, er denne tilgang til nanotoksicitet en væsentlig forbedring af de nuværende 
retningslinjer.  
Fra 2001 til 2005 er der brugt i størrelsesordnen af 100 milliarder $ på nanoteknologisk udvikling i 
USA. I det samme tidsrum er der investeret omkring 4,8‰ af beløbet på forståelsen af miljømæssig 
indvirkning og dertil relaterede sikkerhedsforanstaltninger (Klaine et al. 2012). Toksikologien af 
nanopartikler i forhold til det menneskelige helbred er blevet undersøgt, især med henblik på 
inhalering og direkte kontakt. Andre mindre direkte kontaktruter og nanopartiklers effekt på miljøet 
er ikke undersøgt i samme omfang. Siden 2009 hvor nanoøkotoksokolgien stadig var i sit spæde 
stadie (Farré et al. 2009), har der været en kraftig forøgning af initiativer i forbindelse med 
nanoteknologi fra både USA og Europa. Flere nationer har instanser og initiativer inden for 
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nanotekologien i forhold til sikkerhed og helbredsrisici. Dette inkluderer; The national 
nanotechnology initiative og The European unions seventh framework programme on 
nanotechnology. Begge to er multidisciplinære. The national nanotechnology initiative har 
kontakter til det Hvide Hus og til 25 føderale institutioner og betragtes dermed for værende 
nationalt dækkende i USA (Klaine et al. 2012). Selvom mere end 60 nationer har lignende 
intiativer, så mangler der en global koordinering for at få det meste ud af den genererede 
datamængde og den samlede viden.  
Typisk vil de industrielle anvendelsesmetoder være dækket ind under REACH, hvor applikationer i 
farmakologi, biocider, veterinærmedicin og plantebeskyttelse vil gå ind under andre framework 
(Tiede et al. 2009). Der er dog bekymringer omkring det faktum at REACH ikke dækker over 
produktioner under 1 ton pr. år (Handy, Owen & Valsami-Jones 2008). For de fleste produktioner af 
nanopartikler er volumet i øjeblikket ikke stort nok til at indgå i disse regulativer (Hansen et al. 
2007). Det er uvist, om de eksisterende regulativer er tilstrækkelige til at dæmme op for 
økotoxikologiske birvirkninger fra nanopartikler (Hansen et al. 2007). Der er ikke i REACH taget 
højde for, at nanopartiklers unikke egenskaber gør, at der bør reguleres anderledes på dette felt 
(Khan et al. 2012). Dog er den generelle konsensus, at de eksisterende metoder, frameworks og 
retningslinjer for testing af kemikalier er tilstrækkelige til også at dække risikovurderingen af 
nanopartikler (Handy et al. 2012; Heinlaan et al. 2008). Stigningen i antal økotoksikologiske 
undersøgelser kan dog medvirke til, at denne antagelse bliver ændret. Indtil videre ses der samme 
tendens for de studier, der er lavet med nanopartikler: differentieret effekt på forskellige organismer 
og store mangler, når det kommer til partikel karakterisering (Hansen et al. 2007). At 
partikelkarakteriseringen halter bagefter bør dog ikke være en hindring for at lave disse 
undersøgelser. Med enkelte nøglekemiske karakteriseringer, kan undersøgelserne foretages 
tilfredsstillende. Der kan ikke ventes til kemien er optimeret, før der blivar taget hånd om de 
biologiske problemstillinger. 
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Konklusion 
Udgangspunktet for arbejdet med projektet var ønsket om at belyse nedenstående fire punkter.  
 Fremstilling af nanopartikler og karakterisering af disse 
 Toksicitet af nanopartikler eksponeret via vand til alger 
 Bioakkumulering af nanopartikler via fødeeksponering hos snegle 
 Nanopartiklers coating og dennes effekt på ovenstående punkter 
Syntese af partikler ud fra kemisk reduktion er let tilgængeligt. En fuld oxidation af Cu 
nanopartikler fandt sted efter endt syntese og de endelige nanopartikler blev karakteriseret ved 
analyse bestemt som værende Cu2O. Tilsætningen af PVP bidrog ikke til en mere kompliceret 
syntese. Tilsætningen af PVP resulterede dog ikke i en mere stabil nanosuspension og ej heller til 
mere ensartede nanopartikler. Karakteriseringen af nanopartiklerne kan fint dækkes med UV/Vis, 
kemisk analyse, AAS, TEM og zetapotentiale. Problemer opstår, når mediet reagerer med 
partiklerne og vanskeliggør analysen, som det blev set for ferskvandsmålingerne med TEM. I mere 
komplekse medier vil zetapotentiale heller ikke kunne benyttes. Som det også blev fundet for 
zetapotentiale målingerne, egner denne metode sig ikke til stabilitetsindikator for 
steriskstabiliserede nanopartikler. 
Der er et behov for, at specificere hvilke parametre der er essentielle for nanopartiklers toksicitet og 
potentielt udvikling af nye metoder til at måle disse parametre i alle miljøbiologiske sammenhænge. 
Analysetest med fokus på opløselighed vil desuden kunne belyse i hvor høj grad og hvor længe, 
nanopartiklerne findes i partikelform. Dette har stor konsekvens for hvilke konklusioner man 
efterfølgende kan drage i forhold til toksicitet. 
Som mine reulstater viser, er der ingen forskel i algetoksicitet mellem nanopartikler og ionformen 
af kobber. EC50 værdier for grønalgen C. reinhaardtii blev for Cu(aq), Cu2O-AA og Cu2O-PVP 
fundet til henholdsvis 0,4, 0,2 og 0,4 mg Cu/L. Ej heller blev der fundet en forskel mellem 
ascorbinsyre coatede partikler og PVP coatede partikler. Ud fra dette kan det konkluderes, at den 
lovgivning, der på nuværende tidspunkt er omkring ionformen af metaller, også vil være 
tilstrækkelig som dækkende for nanopartikler. Mange tidligere studier viser dog, at metalliske 
nanopartikler er fundet til ikke at udgøre ligeså stor en risiko som metalioner. Der er derfor grund til 
at opsætte retningslinjer for disse partikler, så man ikke overregulerer på en industri, der, hvis fuldt 
udnyttet, vil kunne afhjælpe mange energi- og ressourceproblemer i verden. 
Bioakkumulering hos gastropoden P. antipodarum af nanopartikler, viste sig ikke at være større end 
bioakkumulering af metal ioner. Der blev dertil ikke fundet nogen effekt af coatingen på 
bioakkumuleringen af nanopartikler. Ved ens æderate blev der ikke optaget signifikant større 
mængder Cu fra Cu2O-nanopartikler end fra Cu(aq) og fra kontrollen. Der ses en tendens til, at Cu 
udskilles med fækalierne i højere grad for Cu2O-nanopartikel behandlingerne end for kontrollen. 
Det kan dermed antages, at Cu i højere grad udskilles, når det er bundet som nanopartikler til 
fødepartikler. Dette vil betyde, at Cu2O nanopartikler ikke vil medføre en forøgning af 
bioakkumuleret Cu. Om dette billede vil ændre sig for længere tids eksponeringer end 72 timer kan 
ikke estimeres. Æderaten var ikke påvirket af Cu-koncentrationen for nogen af behandlingerne. 
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Alle resultater er fundet for sfæriske Cu2O-nanopartikler i størrelsen 5-15 nm og alle 
toksicitetsmålinger og bioakkumuleringsforsøg blev foretaget over 72 timer.  
Overordnet kan det konkluderes, at PVP coating ikke havde nogen effekt på hverken syntesen, 
toksiciteten eller bioakkumuleringen af Cu2O-nanopartikler. Coatingen hjalp til at stabilisere 
nanopartiklerne, hvilket i sidste ende vil resultere i en højere eksponering for pelagiske organismer. 
Det kan dog ikke konkluderes, at bentiske organismer dermed ikke påvirkes og de toksiske respons 
fra og bioakkumulering hos disse organismer vil derfor også få økotoksikologiskrelevans i 
forbindelse med en øget koncentration af disse partikler i de naturlige miljøer. 
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Bilag 1 
MBL er lavet af 11 stamopløsninger: 
Tabel 5 Til MBL tages der 1 ml af opløsning 1-9 og 11 og 5 ml af opløsning 10 til 1L dH2O. pH justeres til 7,2 ved tilsættelse af 0,1 
M HNO3 (Nichols 1973) 
opløsning 
nr. 
Kemikalie g i 1 L dH2O 
1 CaCl2•2H2O 36,76 g 
2 MgSO4•7H2O 36,97 g 
3 NaHCO3 12,6 g 
4 K2HPO4 8,71 g 
5 NaNO3 85,01 g 
6 Na2SiO3•9H2O 28,42 g 
7 Na2EDTA 4,36 g 
8 FeCl3•6H2O 3,15 g 
9 Metalmix: 
CuSO4•H2O 
ZnSO4•7H2O 
CoCl2•6H2O 
MnCl2•4H2O 
Na2MoO4•2H2O 
 
0,01 g 
0,022 g 
0,01 g 
0,18 g 
0,006 g 
10 H3BO3 28,4 g 
11 Tris stock 250 g 
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Bilag 2 
Kemisk indhold i Themes vand fra Wallingford, Oxfordshire. 
Variabler Koncentration 
   pH 7,83  
Suspenderet Sediment 14,46 mg/l 
Kemisk sammensætning 
NH4 0,12 mg/l 
Si 5,69 mg/l 
CHL.-A 7,42 ug/l 
F 0,17 mg/l 
Cl 28,81 mg/l 
NO2 0,38 mg/l 
Br 0,06 mg/l 
NO3 15,02 mg/l 
SO4 49,21 mg/l 
TDN 3,15 mg N/l 
NO3-N+NH4-N 3,48 mg N/l 
DOC 12,84 mg/l 
Na 19,09 mg/l 
K 5,18 mg/l 
Ca 101,78 mg/l 
Mg 4,89 mg/l 
B 74,59 ug/l 
Fe 100,18 ug/l 
Mn 11,16 ug/l 
Zn 3,49 ug/l 
Cu 2,43 ug/l 
Al 33,14 ug/l 
Na 18,78 mg/l 
K 5,12 mg/l 
Ca 102,89 mg/l 
Mg 4,94 mg/l 
B 75,60 ug/l 
Fe 483,75 ug/l 
Mn 23,37 ug/l 
Zn 6,85 ug/l 
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So long, and thanks for all the fish... 
